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RESUMEN 
 
Los incendios son disturbios frecuentes en muchos ecosistemas 
terrestres como pastizales, sabanas, arbustales y bosques. Las perturbaciones 
del régimen natural de incendios pueden tener profunda influencia sobre la 
estructura y la dinámica de las poblaciones y comunidades y provocar 
invasiones o extinciones locales de especies. Estudios realizados en las 
sabanas mesopotámicas indican que los incendios serían parte del régimen 
natural de disturbios de esos ecosistemas. Desde la creación del Parque 
Nacional El Palmar se produjeron cambios en la fisonomía de la vegetación 
notables, entre los cuales el aumento en la abundancia de Baccharis 
dracunculifolia y Eupatorium buniifolium fue uno de los más notables. En esta 
tesis evalué las influencias de los incendios en interacción con otros factores 
como variaciones en el suelo, en la conectividad entre poblaciones y en las 
interacciones entre individuos sobre la distribución y demografía estas dos 
especies de arbustos. Realicé censos en 80 sitios de muestreo distribuidos en 
el parque con los que caractericé la distribución, abundancia y estructura 
poblacional de las dos especies en relación con la fisonomía de la vegetación, 
la textura del suelo y la fecha del último incendio. Estimé el reclutamiento y la 
mortalidad de las 80 poblaciones locales y construí modelos matriciales de la 
dinámica poblacional de un gran número de ellas. Con esos datos describí los 
controles de las tasas y realicé experimentos de simulación con los que evalué 
los efectos de la frecuencia de incendios y del aislamiento de las poblaciones 
locales sobre las tendencias demográficas a mediano plazo de cada especie. 
En una porción del paisaje, estudié la disposición espacial de los individuos de 
estas especies antes y después de un incendio. Mediante análisis de patrones 
de puntos puse a prueba hipótesis sobre la presencia de interacciones entre 
individuos mediadas por el fuego. 
Baccharis dracunculifolia es una especie ampliamente distribuida en el 
parque, tanto en sitios arenosos como arcillosos. La estructura de las 
poblaciones está controlada principalmente por el tiempo desde el último 
incendio y por la fisonomía de la vegetación. Todos los individuos mueren 
luego de un incendio y el reclutamiento se produce principalmente luego de los 
incendios; estas dos características definen la estrategia semillantes de 
 xx
respuesta a los incendios. Mis experimentos de simulación sugieren que es 
necesaria que ocurran incendios cada 5-8 años así como una migración 
importante de semillas entre poblaciones para mantener un sitio ocupado en el 
mediano y largo plazo. Esto sugiere que la dinámica poblacional en el paisaje 
del parque sigue un modelo de fuente sumidero, con poblaciones con alta 
densidad de adultos que aportan semillas a poblaciones vecinas. Eupatorium 
buniifolium tiene una distribución más acotada en el paisaje del Parque y está 
restringida a los sitios relativamente arcillosos. Con respecto a su estrategia de 
respuesta a los incendios, esta especie se comporta como rebrotante 
facultativa, con una gran proporción de individuos que sobrevive los incendios y 
un pulso de reclutamiento posterior al mismo. En los experimentos de 
simulación, la permanencia de las poblaciones Eupatorium en el largo plazo 
estuvo asegurada por un rango amplio de frecuencia de incendios de entre 3 y 
25 años. Además, cuando el tiempo entre incendios era menor a 25 años, la 
migración de propágulos no tuvo efecto sobre la dinámica de las poblaciones 
locales. Los análisis de patrones de puntos permitieron demostrar la existencia 
de interacciones mediadas por el fuego, donde la cercanía de individuos de 
Baccharis aumenta la mortalidad a causa del fuego de los individuos de 
Eupatorium. El espacio liberado por la muerte de los individuos de Eupatorium 
es parcialmente ocupado por plántulas de Baccharis. 
 
 
 
Palabras clave: Baccharis dracunculifolia, demografía, distribución en el 
paisaje, especies rebrotantes, especies semillantes, estructura poblacional, 
experimento de simulación, Eupatorium buniifolium, dinámica fuente-sumidero, 
incendios, interacciones mediadas por disturbios 
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Fire effects on population dynamics of two dominant shrub species in a 
South American savanna 
 
 
ABSTRACT 
 
Fires are common disturbances in terrestrial ecosystems such as 
grasslands, savannas, shrublands and forests. Disruption of the natural fire 
regime can profoundly influence the structure and dynamics of plant populations 
and communities driving species invasions and extinctions of local species. 
Previous studies in Mesopotamian savannas indicate that fires would be part of 
their natural disturbance regime. After the establishment of El Palmar National 
Park in Entre Ríos, conspicuous vegetation changes occurred in the area, 
notably an increase in the abundance of two shrub species, Baccharis 
dracunculifolia and Eupatorium buniifolium. In this thesis, I assessed the 
influences of fire interacting with other factors such as soil properties, 
connectivity between populations and interactions between individuals on the 
distribution and demography of these two shrub species. I conducted 80 
censuses distributed in the Park to characterize the distribution, abundance and 
population structure of the two species relative to vegetation physiognomy, soil 
texture and time since last fire. I estimated recruitment and mortality in 80 local 
populations and built matrix population models for most of them. I used these 
data to assess environmental controls of the demographic rates and to conduct 
simulation experiments to evaluate the possible influences of fire frequency and 
local population isolation over medium-term population trends of each species. 
Within local savanna stand located in the uplands, I examined, by means of 
performed spatial point patter analyses, the spatial distribution of Baccharis 
dracunculifolia and Eupatorium buniifolium individuals before and after a natural 
fire to test hypotheses about fire mediated interactions between species. 
Baccharis dracunculifolia is widely distributed in the Park, both in sandy 
and clayey soil sites. Population structure appears to be mainly controlled by 
time since last fire and palm tree abundance. Fires kill all individuals present 
and most recruitment occurs after fire; these two characteristics define the 
seeder strategy response to fires. My simulation experiments suggested that 
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long term occupancy of each site by this species requires that fires every 5-8 
years and seed migration from neighboring sites. This suggests that the 
population dynamics in the landscape of the Park fits a source-sink model, 
where populations with high adult shrub densities provide seeds to neighboring 
populations.  
Eupatorium buniifolium distribution in the landscape of the Park is 
restricted to relatively clayey soil sites. With population response to fire, this 
species behaves as facultative resprouter. A a large proportion of individuals 
survive fires and resprout thereafter and fires are followed by a pulse of 
seedling recruitment. In my simulation experiments, fire return intervals between 
3 to 25 years allowed long-term site occupation by Eupatorium buniifolium. In 
addition, seed migration had no apparent effect on the dynamics of local 
populations. Point pattern analyses exposed the existence of fire mediated 
interactions. Mortality of Eupatorium buniifolium due to fire was significantly 
increased in patches with high density of Baccharis dracunculifolia, and open 
space freed by dead Eupatorium buniifolium individuals is partially occupied by 
Baccharis dracunculifolia seedlings. 
 
 
 
Key words: Baccharis dracunculifolia, demography, disturbance 
mediated interactions, Eupatorium buniifolium, fire, landscape scale distribution, 
population structure, resprouter species, seeder species, simulation experiment, 
source-sink dynamics 
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1.1. Cambios en el uso de la tierra y vegetación 
 
Los cambios en el uso de la tierra afectan profundamente la estructura y 
el funcionamiento de la vegetación (Steinhardt y Volk 2003). Estos cambios 
pueden presentar dos direcciones generales. La primera es la que corresponde 
a la modificación antrópica de ecosistemas naturales para su explotación 
directa, como por ejemplo para utilización de pastizales naturales (Higgins et al. 
1999), deforestación para utilización directa de la madera (Fearnside 2005), 
deforestación para implantación de pasturas (Reiners et al. 1994), o para 
practicar agricultura tanto de cultivo con anuales como forestaciones (Nosetto 
et al. 2005), eliminación de ecosistemas para uso urbano o para construcción 
de caminos (Forman y Alexander 1998), o para su uso por actividades 
relacionadas con el turismo (Tasser y Tappeiner 2002; Frenot et al. 2005). 
Estos cambios crean una nueva heterogeneidad en la diversidad, abundancia 
relativa y organización espacial de la vegetación en el paisaje. En los extremos 
de estos cambios encontramos la homogeneización de paisajes diversos o una 
sucesión de estados de fragmentación progresiva en sistemas anteriormente 
más o menos continuos. La segunda dirección de cambio antrópico de los 
ecosistemas es la que corresponde al abandono de áreas bajo uso que 
también provoca cambios florísticos y fisonómicos en la vegetación. Ejemplos 
de este tipo de cambio son el abandono de bosques pastoreados (Pettit y 
Froend 2001), el abandono de viñedos (Ne'eman y Izhaki 1996), el abandono 
de cultivos anuales (Omacini et al. 1995; Thomlinson et al. 1996; Tognetti et al. 
2010) o el abandono de áreas utilizadas previamente para producción 
ganadera (Aide et al. 1996; Holl 1999). 
 
Los cambios en la vegetación causados por el abandono son difíciles de 
interpretar si la vegetación existente previa al uso antrópico no está bien 
documentada (Hemond et al. 1983; Roth 1999; Eberhardt et al. 2003; Lunt et al. 
2006). Estos cambios podrían deberse a un retorno a la dinámica de la 
vegetación originaria o a la generación de nuevas situaciones. Numerosos 
cambios en la vegetación se observan frecuentemente luego de la instalación 
de áreas protegidas en áreas previamente bajo uso productivo. Interpretar el 
sentido de estos cambios es entonces crucial para manejar estas áreas. Un 
tipo de cambio frecuente de la vegetación observado luego del cambio de un 
sistema productivo a un área protegida es la arbustización (Bartolome et al. 
2005). Entender la dinámica de las especies dominantes responsables de estos 
cambios fisonómicos es determinante para entender el sentido de los cambios. 
 
1.2. Los incendios y su efecto sobre la vegetación 
 
Los disturbios naturales, tales como incendios, huracanes, inundaciones, 
sequías, deslizamientos de ladera, herbivoría, constituyen fuerzas importantes 
en la organización de muchos ecosistemas y comunidades (White 1979; 
Denslow 1980, Denslow 1985; White y Pickett 1985; Batista et al. 1998). 
Cualquiera sea el disturbio, se define como un evento discreto en el tiempo que 
altera los niveles de recursos disponibles y, de este modo, afecta la 
organización de los sistemas ecológicos (White y Pickett 1985). Los efectos de 
los disturbios sobre los sistemas ecológicos dependen del régimen con que 
ocurren, el que está a su vez determinado por el tipo de disturbio, su 
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intensidad, duración, frecuencia y predictibilidad. Estos efectos se manifiestan 
en las escalas de tiempo ecológico o evolutivo. En la escala de tiempo 
ecológico, los disturbios pueden afectar el tamaño y la estructura de las 
poblaciones y la composición y la diversidad de las comunidades. En la escala 
de tiempo evolutivo pueden constituir fuerzas selectivas determinantes de la 
evolución de determinadas estrategias de las plantas (White 1979, Batista y 
Platt 2003; Bond y Keeley 2005). 
 
Un tipo de disturbio que frecuentemente afecta muchos ecosistemas 
terrestres como pastizales, sabanas, arbustales y bosques es el de los 
incendios (Motzkin et al. 1993; Bond y Midgley 1995; Menges y Kimmich 1996; 
Lesica 1999; Oesterheld et al. 1999; Quintana-Ascencio y Menges 2000). Los 
disturbios de este tipo están caracterizados por varios descriptores que definen 
su régimen: la intensidad de los fuegos, la extensión de las áreas incendiadas y 
la frecuencia, regularidad y distribución estacional de los incendios (Gill y 
Groves 1981). En cada ecosistema, el régimen de incendios está regulado por 
controles externos, tales como la ocurrencia de períodos de sequía y de 
tormentas eléctricas (Ruffner y Abrams 1998) y por controles internos tales 
como acumulación de biomasa combustible, producción de ramas finas y 
sustancias químicas inflamables por parte de las plantas (Mutch 1970; Rundel 
1981; Bond y Midgley 1995). 
 
Los incendios tienen efectos directos e indirectos sobre las plantas. 
Entre los efectos directos, se cuentan la mortalidad de individuos, el estimulo 
de la reproducción sexual y vegetativa, la modificación del banco de semillas y 
la germinación (Hartnett y Richardson 1989). Los efectos indirectos, son los 
mediados por modificaciones del ambiente abiótico o biótico de las plantas. Por 
ejemplo, los incendios eliminan total o parcialmente la biomasa aérea de la 
vegetación (Brewer 1998), aumentan la llegada de luz a la superficie del suelo, 
la temperatura del suelo (Odion y Davis 2000), la disponibilidad de agua o 
nutrientes (Anderson y Menges 1997), pueden modificar el tipo e intensidad de 
las interacciones entre individuos y afectar a individuos de especies 
competidoras o asociadas (Bond y Midgley 1995). 
 
Las perturbaciones del régimen natural de incendios pueden tener 
profunda influencia sobre la estructura y la dinámica de las poblaciones y 
comunidades y provocar invasiones o extinciones locales de especies (Leach y 
Givnish 1996). Frecuentemente, las perturbaciones importantes del régimen de 
incendios tienen origen antrópico. En áreas protegidas, la estrategia de manejo 
tradicional, basada en la idea de que los disturbios alteran el normal 
funcionamiento de los ecosistemas, ha consistido en la eliminación completa de 
los incendios. Sin embargo, la aplicación de este criterio ha provocado 
problemas para la conservación en ecosistemas en los cuales hay especies 
que dependen de los incendios para su regeneración o supervivencia (Pickett 
et al. 1992). Por ejemplo, en la reserva Metter’s Woods en New Jersey 
(Estados Unidos) se registró el envejecimiento de los individuos y la ausencia 
de regeneración del roble blanco (Quercus alba) debido al manejo que impedía 
la ocurrencia de incendios en el bosque (Pickett et al. 1992). En otro estudio, se 
encontró que la tasa de crecimiento poblacional de Pinus lambertiana era 
negativa en ausencia de incendios, como resultado de la falta de reclutamiento 
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(van Mantgem et al. 2004). Otras modificaciones del régimen de incendios, 
tales como los cambios en su frecuencia o en su estacionalidad, pueden 
producir comunidades bastante diferentes que las producidas por incendios 
naturales (Howe 1995). Por ejemplo, en las praderas centrales de Estados 
Unidos, los arbustos son más abundantes cuando los incendios se producen en 
las estaciones de reposo que cuando ocurren en la estación de crecimiento 
(Biondini et al. 1989). En las praderas de pastos cortos de América del Norte, la 
disminución en la frecuencia de los incendios sería la responsable de cambios 
ecológicamente adversos en la composición florística, estructura y diversidad 
de las comunidades vegetales, porque induciría un aumento en el número de 
especies ruderales y la invasión de especies menos tolerantes al fuego 
(Brockway et al. 2002). Actualmente el fuego es una herramienta usada 
frecuentemente en el manejo de áreas protegidas (Platt et al. 1988; Maliakal et 
al. 2000) y de pastizales destinados a uso ganadero (Humphreys 1981; Pears 
1985; Singh 1993). La comprensión de sus efectos es necesaria para elaborar 
planes de manejo tanto orientados a la producción como a la conservación. 
 
En los ecosistemas frecuentemente incendiados, el régimen de 
incendios ha influido de forma directa sobre los ciclos de vida de las plantas 
(Bond y van Wilgen 1996). En estos ecosistemas, las poblaciones vegetales 
muestran una variedad de estrategias de respuesta a los incendios. Una de las 
respuestas más comunes en muchas especies es el rebrote de los individuos 
quemados (Kruger 1977; Trabaud 1987; Keith y Bradstock 1994). Las plantas 
con esta respuesta (estrategia rebrotante) tienen generalmente órganos de 
resistencia subterráneos, sus poblaciones están constituidas por individuos de 
varias edades y el reclutamiento no está necesariamente relacionado con los 
incendios. Se ha propuesto que las plantas con estas características son 
resistentes a los incendios (Keeley 1991). Un tipo contrastante de respuesta la 
tienen especies cuyos individuos adultos mueren como consecuencia de un 
incendio pero sus poblaciones se recuperan rápidamente por reclutamiento de 
plántulas. A menudo, estas especies muestran poblaciones coetáneas, 
originadas en un pulso de germinación del banco de semillas inducido por el 
fuego o por los cambios microambientales producidos por el fuego (estrategia 
semillante). Se ha interpretado que las especies con estas características son 
resilientes frente a los incendios (Menges y Kohfeldt 1995). Estas dos 
estrategias son los extremos de un gradiente de respuesta poblacional a este 
disturbio (Hodgkinson 1998), y fueron utilizadas en numerosos estudios 
comparativos que las tomaron como modelo para estudiar adaptaciones 
(Zammit y Westoby 1987, Zammit y Westoby 1988). Ambas estrategias de 
recuperación coexisten en muchos ecosistemas (p. ej. chaparral, Pierce y 
Cowling 1991; sabanas con Eucalyptus en Australia, Enright y Goldblum 1999) 
y están asociadas con diferencias morfológicas y fisiológicas entre las especies 
vegetales (Pate et al. 1991). 
 
1.3. Las sabanas mesopotámicas 
 
Las sabanas con palmeras de la Mesopotamia Argentina son 
formaciones comunes en la vegetación de los Pastizales Templados 
Rioplatenses, subregión de los Campos Boreales (León 1992). La región de los 
Pastizales Templados Rioplatenses cubre las planicies del centro-este de 
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Argentina, Uruguay y el sur de Brasil y es el escenario donde se desarrolla una 
importante actividad ganadera y agrícola (Soriano 1992). En esta región, las 
sabanas con palmeras alternan con bosques en galería, pastizales y 
vegetación de playas arenosas y afloramientos de arenisca (León 1992).  
 
Un área representativa de esta heterogeneidad es el Parque Nacional El 
Palmar (31º 55’ S, 58º 16’O) situado junto a la margen del río Uruguay, en el 
Departamento de Colón, Entre Ríos. Este parque fue creado en 1965 con el 
propósito de proteger las poblaciones de la palmera Butia yatay y su 
ecosistema asociado. En la región que rodea al parque, gran parte de la 
superficie original de los pastizales ha sido reemplazada por cultivos agrícolas 
y forestales o transformada en pasturas. Debido a esto, el parque ofrece una 
oportunidad única para estudiar el funcionamiento de las sabanas, ya que la 
vegetación no fue reemplazada por cultivos u otras actividades antrópicas en la 
mayor parte de su superficie, y está clausurado al ganado doméstico desde 
hace 40 años. En otras regiones donde los agroecosistemas han reemplazado 
al pastizal original, fueron necesarias décadas de clausura experimental para 
estudiar la dinámica de la vegetación post-agrícola o de la inducida por el 
pastoreo (Soriano 1959; Sala et al. 1986; Chaneton et al. 1988; Omacini et al. 
1995; León y Burkart 1998, Tognetti et al. 2010). 
 
Los incendios habrían influido en el control de la organización de la 
sabana del Parque Nacional El Palmar tal como ocurre en otras sabanas 
americanas (Walker y Noy-Meir 1982; Myers 1990; Sarmiento 1992; 
McNaughton et al. 1993; Platt 1997). Sobre la base del análisis de datos 
climáticos y florísticos, Goveto (2005) provee evidencia que indica que los 
incendios serían parte del régimen histórico de disturbios de las sabanas del 
Parque Nacional El Palmar. De acuerdo a este análisis, los incendios no 
accidentales ni intencionales de más de 50 ha de extensión habrían ocurrido 
históricamente durante el verano con una frecuencia variable de 1 incendio 
cada 1 a 11 años en el área de 8000 has del Parque Nacional El Palmar 
(Goveto 2005). Sin embargo, la frecuencia de incendios varía en la escala de 
paisaje, determinando la existencia de un mosaico de sitios con diferente 
historia de incendios. Estos incendios habrían sido el principal control de la 
acumulación de biomasa en estos ecosistemas desde la extinción de los 
grandes herbívoros sudamericanos durante el Pleistoceno (Windhausen 1931, 
de Vivo y Carmignotto 2004). A partir del establecimiento de las primeras 
poblaciones humanas en la región, el régimen de incendios habría cambiado a 
través del tiempo como resultado de sucesivas modificaciones en la influencia 
antrópica. Estas modificaciones comenzaron con la instalación en la región de 
aborígenes yaros y charrúas, que utilizaban el fuego para cazar y defenderse 
(Fernández 1980; Molinari 1994; Casanello 1997). Los cambios más 
importantes en el régimen de incendios habrían ocurrido luego de la 
colonización europea con la introducción de la ganadería, actividad que en el 
territorio entrerriano comenzó hacia 1590 (Casanello 1995, Casanello 1997). La 
actividad ganadera incluyó frecuentemente el manejo de pastizales mediante 
quemas intencionales. La modificación antrópica del entorno regional, asociada 
a la instalación de cultivos agrícolas o forestales y a la construcción de 
caminos, también habría contribuido a modificar el régimen de incendios al 
eliminar o agregar fuentes de ignición y rutas o barreras de propagación de los 
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incendios en el paisaje. Por último, el establecimiento de un Parque Nacional 
en el área del Palmar de Colón en el año 1965, con una estrategia de manejo 
que promovió la exclusión de ganado1 y de las actividades humanas y la 
supresión del fuego, determinaron nuevas modificaciones al régimen de 
incendios. 
 
La comparación del aspecto actual del Parque Nacional El Palmar con 
fotografías y descripciones de la vegetación del área realizadas cuando en el 
lugar había una estancia ganadera, muestra que se produjeron cambios 
notables en su vegetación (Lorentz 1878; Hauman 1919; Martínez Crovetto y 
Piccinini 1951; Dimitri y Rial 1955). Uno de los cambios más importantes fue la 
aparición, en muchos de los pastizales y sabanas, de un estrato arbustivo 
(Figura 1.1). Esta arbustización es particularmente notoria en las sabanas de 
las partes más altas del paisaje, los interfluvios primarios desarrollados sobre 
sedimentos del Pleistoceno medio (Bertolini 1995). Entre las especies que 
contribuyen a este cambio fisonómico se encuentran arbustos de los géneros 
Baccharis, Eupatorium y Vernonia, entre las cuales Baccharis dracunculifolia y 
Eupatorium buniifolium son las más conspicuas (Goveto y Batista 1999). 
Goveto y Batista (1999) encontraron que si bien estas especies coexisten en 
comunidades con diferente historia de incendios, la densidad de Baccharis 
dracunculifolia es máxima en sitios recientemente incendiados y la densidad de 
Eupatorium buniifolium es similar en sitios recientemente incendiados y sitios 
no incendiados por 10-20 años. Además, observaciones de campo sugieren 
que estos arbustos responden de modo diferente a los incendios: mientras que 
los individuos establecidos de Baccharis dracunculifolia no sobreviven y las 
poblaciones de esta especie se restablecen a partir de semillas, muchos 
individuos de Eupatorium buniifolium sobreviven y rebrotan luego de un 
incendio (Galíndez et al. 2009a). Estas respuestas sugieren que las estrategias 
de vida de estas especies podrían asimilarse a los modelos de resiliencia y 
resistencia descriptos en otros sistemas afectados por incendios, comúnmente 
llamadas estrategia semillante y rebrotante (Keeley 1991; Menges y Kohfeldt 
1995). 
 
                                            
1
 Actualmente se está evaluando el uso de ganado para mantener los cortafuegos 
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(a)  
(b)  
Figura 1.1. Cambios en la fisonomía de la vegetación en el Parque Nacional El Palmar. (a) Estancia 
ganadera en el Palmar Grande de Colón en 1949 (Martínez-Crovetto y Piccinini 1951). (b) Parque 
Nacional El Palmar en 2000. 
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Debido a que las especies responsables del notorio cambio fisonómico 
descrito son nativas, no es claro si el cambio de fisonomía es el resultado de 
una recuperación de la dinámica histórica de estos ecosistemas o de 
alteraciones ocurridas en el ambiente físico, en el régimen de disturbios o en la 
biota desde que comenzaron las modificaciones antrópicas. Esta tesis está 
orientada a generar información básica sobre la demografía de las dos 
principales especies de arbustos responsables del cambio fisonómico 
observado en el Parque Nacional El Palmar. 
 
1.4. Área de estudio 
 
El Parque Nacional El Palmar está ubicado en la provincia de Entre 
Ríos, Argentina (31º 51-55’ S, 58º 13-18’ W; 40-50 m s.n.m.). El clima es 
templado con inviernos relativamente fríos (la temperatura media del mes más 
frío es 12º C) y veranos calurosos (la temperatura media del mes más cálido es 
26º C). La precipitación media anual es aproximadamente 1300mm y 
frecuentemente ocurre déficit hídrico durante el verano (Goveto 2005). La 
vegetación del parque está constituida por un mosaico de tipos de vegetación, 
que incluye bosque en galería en las márgenes del Río Uruguay y de los 
arroyos interiores, pastizales altos y pajonales en las planicies inundables de 
los arroyos y cañadas, estepas graminosas xéricas en afloramientos de arena y 
arbustales y sabanas con palmares de Butia yatay en las partes altas del 
paisaje (Movia y Menvielle 1994). 
 
1.5. Las especies estudiadas 
 
Las especies que estudié en esta tesis son Baccharis dracunculifolia DC. 
y Eupatorium buniifolium Hook. & Arn., las dos especies dominantes en las 
sabanas con arbustos del Parque Nacional El Palmar. Estas dos especies de 
arbustos pertenecen a la familia de las Asteraceae y están ampliamente 
distribuidas en Paraguay, Uruguay, sur de Bolivia y Brasil y norte y centro de 
Argentina (Cabrera 1974). Baccharis dracunculifolia es un arbusto alto (1,5-5,0 
m) con un tallo principal único y raíces superficiales. Es una especie dioica que 
florece y fructifica en otoño. Los individuos de Eupatorium buniifolium son 
arbustos medianos a altos (0,8-3,0m) generalmente con numerosos tallos y con 
raíces profundas. Estos arbustos pueden sobrevivir a disturbios como el fuego 
o pastoreo y rebrotar a partir de un xilopodio leñoso subterráneo (Barrera y 
Rivera 1993). El xilopodio funcionaría como órgano de resistencia a disturbios, 
con capacidad de producir abundantes yemas pero no acumularía agua o 
nutrientes (Barrera y Rivera 1993). Esta especie es monoica y florece y 
fructifica en otoño. Las semillas de ambas especies son dispersadas por el 
viento. 
 
1.6. Objetivo general y objetivos particulares 
 
El objetivo general de mi tesis es caracterizar la distribución y la 
dinámica poblacional de las dos especies de arbustos dominantes en la sabana 
de un área protegida de la Mesopotamia Argentina, Baccharis dracunculifolia y 
Eupatorium buniifolium. Existe evidencia que el ganado consume a los 
individuos jóvenes de las dos especies arbustivas. Una vez excluido el ganado 
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del Parque Nacional El Palmar, las especies arbustivas habrían recolonizado 
las sabanas del parque desde sitios relicto. Dado que los incendios serían un 
disturbio relativamente común en las sabanas mesopotámicas (Goveto 2005) y 
que las características edáficas y bióticas de un sitio tienen reconocida 
influencia sobre la distribución y demografía de las plantas (Clark et al. 1998; 
Fernández y Trillo 2005), la hipótesis general de esta tesis es que los incendios 
frecuentes serían necesarios para la persistencia de las poblaciones en el 
mediano plazo y que los incendios interactuarían con el tipo de suelo y la 
fisonomía de la vegetación para determinar la magnitud y dirección de los 
efectos sobre las poblaciones de plantas. En consecuencia, esta tesis se dirige 
a evaluar la influencia de los incendios, de las variaciones en el suelo, de la 
conectividad entre poblaciones y de las interacciones entre individuos sobre la 
distribución y demografía de especies con diferente estrategia de respuesta a 
los incendios. 
 
Los objetivos particulares son: 
1) Caracterizar la distribución de las poblaciones de Baccharis 
dracunculifolia y de Eupatorium buniifolium en el paisaje del Parque Nacional El 
Palmar (capítulo 2). 
2) Caracterizar la heterogeneidad de las poblaciones de Baccharis 
dracunculifolia y de Eupatorium buniifolium en el paisaje del Parque Nacional El 
Palmar (capítulo 2). 
3) Caracterizar la heterogeneidad en la dinámica de las poblaciones 
locales de Baccharis dracunculifolia y de Eupatorium buniifolium en la escala 
de paisaje del Parque Nacional El Palmar (capítulo 3). 
4) Evaluar el efecto de variaciones en el régimen de incendios sobre la 
dinámica poblacional y persistencia a mediano plazo de Baccharis 
dracunculifolia y de Eupatorium buniifolium (capítulo 3). 
5) Evaluar el efecto del aislamiento entre las poblaciones de Baccharis 
dracunculifolia y de Eupatorium buniifolium sobre la persistencia a mediano 
plazo de estas especies (capítulo 3). 
6) Examinar los patrones espaciales de mortalidad y reclutamiento de 
Baccharis dracunculifolia y Eupatorium buniifolium luego de un incendio natural 
para buscar evidencias de interacciones mediadas por los incendios (capítulo 
4). 
 
1.7. Organización de esta tesis 
 
Esta tesis trata de diferentes aspectos de la biología poblacional de 
Baccharis dracunculifolia y Eupatorium buniifolium. La tesis está organizada 
según tres escalas de observación: la escala de paisaje general (Capítulos 2 y 
3), la escala de una unidad de paisaje particular (Capítulo 3) y la escala de 
parcela dentro de una unidad de paisaje (Capítulo 4). 
 
El segundo capítulo describe la distribución espacial, abundancia y 
estructura de tamaños de las poblaciones locales de Baccharis dracunculifolia y 
Eupatorium buniifolium en el Parque Nacional El Palmar. Los datos provienen 
del muestreo de 80 poblaciones distribuidas en el parque siguiendo un 
muestreo estratificado. Construí modelos estadísticos para determinar los 
factores que controlan la presencia, abundancia y estructura de las poblaciones 
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de las dos especies. Con estos resultados determiné el hábitat disponible para 
estas especies y propuse formas de acción de los controles identificados. 
 
El tercer capítulo describe aspectos generales de la dinámica 
poblacional de Baccharis dracunculifolia y Eupatorium buniifolium en sitios con 
diferente edad post-incendio. Obtuve descriptores de la demografía de 
poblaciones locales de las dos especies con dos métodos. Por un lado, realicé 
un estudio demográfico clásico, esto es, a través del seguimiento de individuos 
marcados. Por otro lado, utilicé un procedimiento desarrollado para estudiar la 
demografía con información de dos censos consecutivos de la estructura de las 
poblaciones. Este procedimiento se basa en el trabajo de Wiegand y 
colaboradores (2000) y está detallado en un apéndice que acompaña este 
capítulo. Este apéndice es metodológico y presenta el método para estimar 
parámetros poblacionales a partir de dos ‘fotos’ de la estructura poblacional de 
una especie en lugar de información detallada a partir de individuos marcados. 
Con este método, estudié la dinámica poblacional de numerosas poblaciones 
distribuidas en el paisaje del Parque Nacional El Palmar a partir de dos censos 
consecutivos de las poblaciones utilizadas en el capítulo 2. Con los datos 
obtenidos por los dos métodos de estudio, analicé los patrones de mortalidad 
general y reclutamiento en la escala de paisaje del Parque Nacional El Palmar. 
Posteriormente construí modelos matriciales que utilicé para determinar, 
mediante experimentos de simulación, la importancia de variaciones en el 
régimen de incendios en una unidad de paisaje particular. 
 
El cuarto capítulo describe los patrones de mortalidad y establecimiento 
posteriores a un incendio natural en dos stands homólogos en el paisaje del 
Parque Nacional El Palmar y con densidades contrastantes. A partir de mapas 
detallados de la posición de los individuos muertos, sobrevivientes y reclutas y 
del análisis de patrones de puntos estudio las relaciones de vecindad para 
poner a prueba hipótesis de interacciones entre especies.  
 
El quinto capítulo enumera los principales resultados obtenidos y los 
avances alcanzados el campo de la ecología de poblaciones y de interacciones 
entre especies, tanto en sus aspectos teóricos/empíricos como metodológicos. 
Posteriormente integra la información obtenida de estas dos especies con 
estudios previos en el área para revisar y proponer acciones de manejo del 
fuego. Esto es una herramienta fundamental para la conservación en las 
sabanas de la sabana mesopotámica. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
CAPÍTULO 2 
 
 
 
 
 
 
Análisis de la distribución de las poblaciones de Baccharis 
dracunculifolia y Eupatorium buniifolium en el paisaje del Parque 
Nacional El Palmar 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
11 
 12 
2.1. INTRODUCCION 
 
En los ecosistemas frecuentemente incendiados la distribución de las 
poblaciones de plantas está fuertemente determinada por las estrategias de 
recuperación post-incendio. La respuesta de las poblaciones de una especie a 
un incendio, considerando los procesos de supervivencia y reclutamiento, es un 
continuo en cuyos extremos están las especies semillantes obligadas y las 
especies rebrotantes obligadas (Hodgkinson 1998). Los individuos de las 
especies pertenecientes al primer grupo mueren luego de un incendio y el 
establecimiento de nuevos individuos a partir de semillas ocurre sólo 
inmediatamente después de los incendios. En el caso de las rebrotantes 
obligadas, una alta proporción de los individuos sobreviven a los incendios y el 
reclutamiento de nuevos individuos a partir de semillas se da exclusivamente 
en períodos entre incendios. Entre estos dos extremos existen semillantes o 
rebrotantes facultativas (Keeley 1986, Keeley 1992, Benwell 1998, Franklin et 
al. 2001). El término facultativo no se refiere a si se instalan plántulas o los 
individuos rebrotan, sino al período de instalación de plántulas. Las semillantes 
facultativas pueden reclutar algunos individuos en períodos alejados de los 
incendios, mientras que las rebrotantes facultativas pueden aprovechar 
parcialmente el espacio liberado por la vegetación consumida por el incendio y 
establecer nuevos individuos a partir de semillas. En este marco es esperable 
que la ocurrencia (o ausencia) de incendios influya principalmente sobre las 
poblaciones de semillantes obligadas ya que si el período entre incendios es 
mayor que el tiempo de vida de los individuos establecidos más la duración del 
banco de semillas, las poblaciones locales afectadas están destinadas a la 
extinción. Este efecto disminuiría en importancia en las semillantes y 
rebrotantes facultativas hasta las rebrotantes obligadas. 
 
Además del fuego como control de la distribución y abundancia de 
algunas especies en sistemas sometidos a incendios frecuentes, numerosos 
factores fueron propuestos como importantes determinantes de la presencia, la 
abundancia y la dinámica poblacional de una especie en un sitio. Entre ellos la 
textura, humedad y cantidad de nutrientes del suelo, la topografía, la estructura 
de la vegetación y la comunidad de animales granívoros (Urban et al. 1987; 
Clark et al. 1998; Reed et al. 2004; Sebastiá 2004, Gengarelly y Lee 2005; 
Fernández y Trillo 2005; Landis et al. 2005). Sobre la base de diferencias 
fisiológicas entre especies semillantes y rebrotantes obligadas, Keeley (1986) 
hipotetizó que los patrones en el modo de regeneración posterior a un incendio 
se corresponden con diferencias en la disponibilidad de humedad en el suelo. 
Numerosas especies que son dependientes de los incendios para su 
regeneración a partir de semillas poseen adaptaciones que les permiten 
compensar el déficit hídrico. Las especies semillantes obligadas dependen del 
establecimiento en el ambiente originado luego de un incendio. Generalmente 
los incendios naturales se producen cuando el déficit hídrico es marcado, por lo 
tanto, aunque la germinación ocurriría luego de un evento de precipitación, la 
instalación se produciría en la estación en la que frecuentemente se produce 
déficit hídrico, cuando una alta radiación llega al suelo y el suelo se encuentra 
sin la cubierta vegetal (consumida por el incendio) que amortigüe el efecto 
desecador del sol y el viento. Las semillas que germinan y las plántulas que se 
instalan deben tener adaptaciones para soportar este ambiente altamente 
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estresante (Keeley 1986; Meentemeyer y Moody 2002; Jacobsen et al. 2007; 
Pratt et al. 2007). Estas adaptaciones probablemente tienen un costo, lo que 
determinaría que no fueran buenas competidoras en microambientes con 
menor déficit hídrico (más mésicos), como los disponibles en períodos entre 
incendios. Estos períodos con menor déficit hídrico serían los necesarios para 
la instalación de plántulas de las especies rebrotantes obligadas. De esta 
forma, especies con un modo de regeneración dependiente de los incendios 
serían más abundantes en sitios con menor disponibilidad de agua, mientras 
que especies que se regeneran en períodos libres de incendios serán menos 
abundantes a medida que aumenta la severidad de falta de agua (Figura 2.1). 
 
En general, existe un compromiso entre la asignación de recursos a 
reproducción o crecimiento y supervivencia (Bell 1980; Worley y Harder 1996; 
Obeso 2002). Para las especies dioicas como las del género Baccharis se 
propone que existe mayor asignación de recursos a reproducción en individuos 
con flores pistiladas (a partir de acá hembras) que en individuos con flores 
estaminadas (a partir de acá machos) (Bullock 1984; Nicotra 1999). Esto llevó a 
postular que la proporción de sexos en poblaciones ubicadas en sitios con 
fuerte estrés ambiental estaría sesgada hacia una mayor abundancia de 
individuos machos debido a una menor supervivencia de las hembras, mientras 
que poblaciones en sitios con poco estrés ambiental tendrían proporción 1:1 de 
sexos (Verdú y García-Fayos 1998). 
 
 
 
Figura 2.1. Abundancia hipotética en poblaciones de especies con modos de reclutamiento dependiente 
de un disturbio (semillantes obligadas y facultativas) y con reclutamiento en períodos libres de disturbio 
(rebrotantes obligadas) en relación con la humedad disponible en el suelo (según Meentemeyer y Moody 
2002, basado en Keeley 1986). 
 
El examen de la distribución de las poblaciones en el paisaje es un paso 
importante en el estudio de su funcionamiento (Clark et al. 1995, Guisan y 
Thuiller 2005). Un modelo de distribución de hábitat (actual o potencial) es una 
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caracterización empírica de las condiciones ambientales que son adecuadas 
para una especie (Pearson 2007). Este tipo de modelo relaciona observaciones 
de las especies en el campo con variables predictoras ambientales (Guisan y 
Zimmermann 2000). 
 
Existe una relación directa entre los modelos de distribución de las 
especies y el concepto de nicho. Aunque hay abundante discusión en la 
bibliografía sobre la definición e interpretación del concepto de nicho en 
ecología y no parece que estemos próximos a un consenso general, es 
interesante utilizar parte de esta discusión como síntesis. Soberón y Peterson 
(2005) y Soberón (2007) presentan un modelo que se basa en numerosas 
revisiones anteriores (p. ej. Shmida y Wilson 1985; Pulliam 2000) acerca de la 
relación espacio ambiental – espacio geográfico en el marco de nicho 
ecológico. Este modelo utiliza el espacio geográfico en lugar del espacio 
ambiental que se utiliza frecuentemente para representar al nicho de una 
especie (p. ej. figura 1 en Hutchinson 1957; figura 1 en Pulliam 2000). En su 
esquema, la presencia de individuos de una especie en un área está 
determinada por la intersección de: el área geográfica donde los factores 
abióticos permiten que la tasa intrínseca de crecimiento poblacional sea 
positiva, la región geográfica donde los factores bióticos permiten que la tasa 
de crecimiento total sea positiva y el área geográfica accesible para la especie 
determinada por sus capacidades de dispersión (Figura 2.2). Fuera del área de 
intersección de los tres factores las poblaciones se extinguirían a menos que 
reciban propágulos desde poblaciones vecinas (dinámica fuente-sumidero, 
Pulliam 1988). Dentro del área de intersección de los tres factores podríamos 
encontrar sitios sin ocupar si eventos estocásticos determinan la extinción de 
una población local (dinámica de metapoblaciones, Hanski y Gilpin 1991).  
 
La importancia relativa de factores bióticos y abióticos sería dependiente 
de la escala a la que varían y la escala de observación (escala local vs. global, 
Soberón 2007) así como de las características de las especies. Por ejemplo, 
las variables ambientales que varían a gran escala serían útiles para definir 
límites biogeográficos. Con relación a las características de las especies, 
Vetaas (2002) sugirió que las especies dominantes sufrirían pocas restricciones 
bióticas mientras que las especies subordinadas experimentarían fuertes 
limitaciones por competencia.  
 
Además de la determinación de los controles de la presencia de una 
especie, la identificación de los factores que determinan su abundancia es un 
paso más para entender su dinámica (Gaston et al. 2000; Maurer y Taper 2002; 
Coudun y Gégout 2007). Aunque estos controles frecuentemente coinciden con 
los determinantes de la presencia, su importancia relativa en la determinación 
de la abundancia puede ser diferente o pueden aparecer nuevos controles 
(Cingolani et al. 2007). 
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Figura 2.2. Representación de los factores que afectan la distribución de una especie en el espacio 
geográfico G (modificado de Soberón 2007). A es el área geográfica donde la tasa intrínseca de 
crecimiento poblacional de la especie es positiva (equivalente al nicho fundamental); D es el área 
accesible para la especie definida por su capacidad de dispersión y en un período de tiempo determinado; 
C es el área donde la especie puede coexistir con -o desplazar a- especies competidoras. Los círculos 
negros representan la presencia de la especie en áreas donde la tasa de crecimiento poblacional es 
positiva. Los círculos vacíos representan la presencia de la especie en áreas donde se requiere el aporte 
de propágulos desde poblaciones vecinas: S1 debido a que la especie es desplazada por exclusión 
competitiva; S2 debido a que la tasa de crecimiento es negativa; S3 debido a la combinación de las dos 
causas anteriores. El área P es un área potencial donde la especie podría mantener poblaciones viables. 
 
La estructura de una población definida por las proporciones de los 
individuos en diferentes estadíos o en clases de tamaño es otro aspecto 
importante relacionado con su dinámica. En este caso, el análisis y 
comparación de la estructura de múltiples poblaciones sería otro aporte para el 
estudio del funcionamiento de las poblaciones (Souza 2007). Sitios con 
densidad similar de individuos de una especie pueden tener estructura 
poblacional contrastante. En ausencia de datos más detallados sobre la 
dinámica de una especie, modelar los controles del patrón de variación de la 
estructura de las poblaciones permitiría hacer inferencia acerca de cómo varían 
los procesos demográficos (Kalliovirta et al. 2006; Klimas et al. 2007). 
 
Según los datos disponibles, cuando en el área que actualmente ocupa 
el Parque Nacional El Palmar funcionaba una estancia ganadera, la 
abundancia de los arbustos era muy inferior a la actual (Martínez Crovetto y 
Piccinini 1951; Fernández 1980). La información que poseemos de esa etapa 
proviene de un estudio fitosociológico de la vegetación de los palmares de 
Butia yatay realizado por Martínez-Crovetto y Piccinini en 1951 con datos 
obtenidos en 13 sitios dentro del área de distribución de la especie, algunos de 
los cuales pertenecen al área de Colón (Martínez Crovetto y Piccinini 1951). Si 
bien existía una considerable heterogeneidad en la composición y estructura de 
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la vegetación asociada con las poblaciones de B. yatay, la fisonomía 
predominante era la sabana de palmeras y pastos cortos (Martínez Crovetto y 
Piccinini 1951; ver capítulo 1: Figura 1.1a). En ese sistema, los arbustos eran 
escasos en abundancia y diversidad (Martínez Crovetto y Piccinini 1951). En la 
tabla fitosociológica del trabajo citado no aparece ninguna de las dos especies 
que actualmente dominan el estrato arbustivo, Eupatorium buniifolium y 
Baccharis dracunculifolia. Sin embargo, la ausencia de estas especies en los 
censos de Martínez-Crovetto y Piccinini (1951) no implica necesariamente que 
estuviesen ausentes en el área, donde posiblemente se mantuvieran 
poblaciones reducidas en zonas marginales o en los mismos ambientes 
censados pero con una abundancia muy baja e individuos dispersos. La 
presencia de estas especies en el área está confirmada en otros trabajos, 
alguno muy antiguo como el de Lorentz (1878) que cita a Baccharis 
dracunculifolia en el Palmar Grande de Colón. También existen numerosas 
colecciones botánicas de las dos especies para el área anteriores a la creación 
del Parque Nacional (http://www2.darwin.edu.ar/Herbario/Bases/ 
BuscarIris.asp). Según Martínez-Crovetto y Piccinini (1951) los incendios 
intencionales y el pastoreo por ganado doméstico eran importantes controles 
de la estructura y la composición florística de la vegetación de estos palmares. 
 
Treinta y cinco años después de la creación del parque el aspecto de 
esas sabanas con palmeras es notoriamente diferente (ver capítulo 1: Figura 
1.1b). En un estudio fitosociológico realizado en 2000, encontramos que el 
estrato arbustivo estaba bien desarrollado y se encontraba presente en casi 
todas las comunidades (Batista et al en preparación; Rolhauser 2007). En ese 
estudio, Eupatorium buniifolium y Baccharis dracunculifolia estaban presentes 
en casi todas las comunidades, aunque con cobertura variable. Eupatorium 
buniifolium estaba presente con alta cobertura en palmares abiertos y 
arbustales, mientras que Baccharis dracunculifolia estaba presente con alta 
cobertura en palmares abiertos, arbustales y pastizales. Goveto (2005) 
encontró que en los arbustales de las partes altas del paisaje del parque con 
suelo arcilloso, estas especies coexisten en comunidades con diferente historia 
de incendios; la densidad de Baccharis dracunculifolia es máxima en sitios 
recientemente incendiados mientras la densidad de Eupatorium buniifolium es 
similar en sitios recientemente incendiados y sitios no incendiados por 10-20 
años. Esto sugiere que, al menos en esa porción del paisaje, los incendios 
constituyen un control sobre las poblaciones de Baccharis dracunculifolia. En 
un stand de palmar con suelo franco-arenoso, Pignataro (2005) encontró que 
existía una asociación negativa entre la cobertura de Baccharis dracunculifolia 
en parcelas de 1m2 y la distancia a que se encontraban esas parcelas de las 
palmeras adultas (Eupatorium buniifolium no fue registrada en su muestreo). 
Esto sugiere que, al menos en este palmar, existiría un control por parte del 
estrato arbóreo sobre Baccharis dracunculifolia.  
 
En este capítulo, identificaré posibles factores que controlan la 
distribución, abundancia y estructura de las poblaciones de Eupatorium 
buniifolium y Baccharis dracunculifolia en la escala de paisaje del Parque 
Nacional El Palmar.  
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Los objetivos particulares de este capítulo son: 
1) Caracterizar la distribución de las poblaciones de estas dos especies 
de arbustos en el paisaje del Parque Nacional El Palmar. La hipótesis es que el 
déficit hídrico durante la instalación de plántulas a partir de semillas (Keeley 
1986) condiciona más fuertemente la distribución de la especie rebrotante que 
de la especie semillante. La predicción asociada es que las poblaciones de 
Eupatorium buniifolium tendrán distribución restringida a los ambientes con 
menor déficit hídrico (o mayor abundancia en estos ambientes), mientras que 
las poblaciones de Baccharis dracunculifolia serán más abundantes en los 
ambientes con mayor déficit hídrico. 
 
2) Caracterizar la heterogeneidad de las poblaciones de estas dos 
especies de arbustos en el paisaje del Parque Nacional El Palmar. La hipótesis 
es que la abundancia y la estructura de las poblaciones varían en el paisaje y 
esa variación está, al menos en parte, determinada por los disturbios, el 
sustrato y la vegetación asociada. En particular para las poblaciones de 
Baccharis dracunculifolia, también existiría variación predecible en la 
proporción de sexos determinada por el estrés ambiental. Una predicción 
asociada es que dado que Baccharis dracunculifolia no sobrevive luego de la 
ocurrencia de un incendio, el tiempo desde el último incendio tendrá efecto más 
marcado sobre la abundancia y estructura de las poblaciones de esta especie 
que sobre las poblaciones de Eupatorium buniifolium. Además, la proporción de 
sexos en las poblaciones de Baccharis dracunculifolia estará sesgada hacia 
mayor densidad de individuos macho en sitios con mayor déficit hídrico. 
 
La evaluación de estos objetivos me permitirá definir cuál es el hábitat 
disponible para estas especies y elaborar modelos conceptuales específicos 
sobre los factores que controlan su demografía. 
 
 
2.2. MÉTODOS 
 
2.2.1. Obtención de datos 
 
Realicé el muestreo de la distribución, abundancia y estructura de las 
poblaciones de arbustos en la escala de paisaje siguiendo un diseño 
estratificado (Guisan y Zimmermann 2000). Este diseño consiste en estratificar 
el muestreo por las variables ambientales que tendrían la mayor influencia 
sobre la distribución de las especies (Maggini et al. 2002). Las variables 
predictoras las seleccioné a priori considerando que los dos factores 
ambientales que en la escala de paisaje tendrían una gran influencia sobre la 
distribución de Baccharis dracunculifolia y Eupatorium buniifolium son las 
características edáficas y el tiempo desde el último incendio. Por un lado, la 
textura de los suelos sería el principal control de la disponibilidad de agua para 
las plantas (Fernández y Trillo 2005). Por otro lado, los incendios afectan la 
mortalidad y el reclutamiento de estas especies, principalmente Baccharis 
dracunculifolia (Galíndez et al. 2009). La combinación de los diferentes niveles 
en los que clasifiqué las variables predictoras definieron los estratos que 
posteriormente relevé. Finalmente ubiqué aleatoriamente las unidades de 
muestreo dentro de cada estrato. 
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Figura 2.3. Mapas con las Unidades Geomorfológicas identificadas en el área del Parque Nacional El 
Palmar (a) y de los incendios registrados desde la creación del Parque en 1965 (b). 
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En relación con el primero de los factores, utilicé un mapa de unidades 
geomorfológicas del Parque Nacional El Palmar (elaborado por Batista y 
Menvielle; Figura 2.3a). Este mapa delimita grandes subdivisiones del paisaje 
debidas a distintos periodos de actividad del Río Uruguay, y dentro de ellas, 
identifica unidades correspondientes a distintas geoformas de erosión o 
deposición fluvial con litologías contrastantes (escala 1:20000) (Figura 2.3a). 
Estas unidades geomorfológicas, difieren en características edáficas, posición 
topográfica, distancia a los cursos de agua, etc. En relación con el segundo de 
los factores, en este estudio, reemplacé el eje tiempo por uno espacial. Esto es, 
estudié el tiempo desde un incendio comparando sitios que diferían en el 
tiempo desde un incendio durante el período de muestreo en lugar de utilizar 
observaciones de un mismo sitio a través de una secuencia de años desde un 
incendio. Este procedimiento es común en el estudio de disturbios naturales 
(Warton y Wardle 2003; Fukami y Wardle 2005; Ramula et al. 2009). Obtuve el 
mapa con las fechas desde el último incendio a partir de mapas de los 
incendios registrados en el Parque Nacional El Palmar (Ciccero y Balabusic, en 
Administración de Parques Nacionales 1994, y mapas de años posteriores 
generados por personal del parque). Este mapa delimita las zonas afectadas 
por los incendios ocurridos desde la creación del Parque (Figura 2.3b). Los 
mapas de los dos factores fueron digitalizados y combinados en un nuevo 
mapa donde cada polígono resultante representa una combinación de unidad 
geomorfológica y tiempo desde el último incendio. Los polígonos así creados 
constituyen las unidades de muestreo. 
 
Seleccioné Áreas de Muestreo Intensivo (AMI) en las cuales estaban 
representados varios tipos de polígonos (Figura 2.4A). Estas AMI fueron 
identificadas en fotografías aéreas con escala 1:20000 (año 1988) y ampliadas 
a escala 1:4000 en las cuales delimité las Unidades de Fisonomía de la 
Vegetación (UFV) distinguibles (Figura 2.4B). En el campo, en cada una de las 
UFV identifiqué stands de vegetación homogénea. Para evitar clasificaciones 
dudosas o efectos confusos, cada stand a incluir en el muestreo debía cumplir 
con dos características: tener una superficie mayor a 1ha y encontrarse a más 
de 50m de un camino, cortafuego o el límite registrado de un incendio. En cada 
stand seleccionado instalé una parcela de 400m2 (Figura 2.4C). El número total 
de parcelas muestreadas fue 80 (Tabla 2.1). 
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Figura 2.4. Etapas en la selección de la ubicación de las parcelas. Rectángulos anaranjados: Áreas de 
Muestreo Intensivo (AMIs) sobre fotografías aéreas 1:20000 IGM; Cuadrados amarillos: Unidades de 
Fisonomía de la Vegetación (UFVs) sobre ampliaciones de las fotografías aéreas 1:4000, Polígono 
amarillo punteado: parcela de stand homogéneo en el terreno. 
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Tabla 2.1. Distribución de los stands censados según los dos criterios de estratificación del muestreo, las 5 
unidades geomorfológicas y las fechas de incendios, aquí agrupadas en tres categorías. 
Tiempo desde el último Incendio   <10 
años 
10-30 
años 
>30 
años 
 
Unidad Geomorfológica      
 Interfluvios primarios  9 5 2 16 
 Interfluvios secundarios  13 5 11 29 
 Arenales  7 4 2 13 
 Terrazas  7 2 5 14 
 Canteras  4 1 3 8 
      
   40 17 23 80 
 
 
Del total de 80 stands censados distribuidos en el paisaje del parque 
(Figura 2.5), ocho correspondieron a canteras. Las canteras son ambientes 
nuevos generados por el hombre en sitios en los que se levantó la capa 
superficial de suelo (hasta 1 m de profundidad) para extraer el canto rodado 
que subyacía y utilizarlo en la industria de la construcción (Figura 2.6). Los 
censos realizados en estos ambientes los analicé y discutí independientemente 
del resto de los censos. El censo 1 fue descartado porque tenía información 
incompleta en algunas variables. 
 
 
Figura 2.5. Distribución de los 80 stands censados. 
 
En cada parcela caractericé la fisonomía de la vegetación: densidad de 
palmeras; superficie de suelo desnudo; cobertura de cada estrato de 
vegetación: árboles, arbustos, pastos, hierbas y helechos; riqueza y 
abundancia de especies leñosas. Además, tomé muestras para evaluar la 
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textura del suelo en superficie. Para registrar la estructura de las poblaciones 
de arbustos realicé un censo de los individuos de las dos especies en estudio. 
Para los individuos de Baccharis dracunculifolia registré su altura, estado 
reproductivo, sexo y grado de senescencia, y para los de Eupatorium 
buniifolium registré su altura, número de tallos y estado reproductivo. 
 
   
Figura 2.6. Canteras. Izquierda, corte transversal del terreno mostrando las capas de suelo superficial sobre la de 
canto rodado; derecha, aspecto de una cantera con la vegetación dispersa típica, al fondo se observa el escalón 
que la separa de la comunidad original. 
 
 
2.2.2. Tratamiento de las variables predictoras 
 
Las muestras de suelo fueron procesadas en laboratorio para obtener el 
porcentaje de cada fracción textural del suelo con el método combinado de 
tamiz y densímetro. En los análisis posteriores utilicé sólo el porcentaje de 
arena en el suelo debido a que es la fracción más abundante en los sitios, está 
altamente correlacionada con el porcentaje de limo y arcilla (Apéndice 1) y a 
que es fácilmente interpretable en términos de disponibilidad hídrica 
(Fernández y Trillo 2005). 
 
Para reducir la cantidad de variables descriptoras de la fisonomía de 
cada parcela realicé un Análisis de Componentes Principales y evalué la 
importancia de cada eje y el aporte de las diferentes variables al score de cada 
eje. El primer eje explicó casi el 40% de la variabilidad y las variables que 
definían un estrato arbóreo (densidad de palmeras y presencia de árboles) 
fueron las que determinaron el sentido de este eje. Los siguientes ejes 
explicaron menos del 25% cada uno y su interpretación no era sencilla 
(Apéndice 2). A partir de esta información y con el fin de evitar incluir variables 
muy correlacionadas (las originales) o de difícil interpretación (los ejes 2 y 3 del 
ordenamiento), sólo incluí en mis análisis las variables relacionadas con el 
primer eje del ordenamiento: el número de palmeras y la presencia-ausencia de 
árboles en las parcelas. 
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Con la información obtenida de los mapas de incendio y la fecha de 
realización del censo correspondiente calculé los años desde el último incendio 
que afectó la parcela. 
 
En la tabla 2.2 están resumidas las variables predictoras utilizadas en 
cada uno de los análisis presentados. 
 
2.2.3. Análisis de datos 
 
Los modelos de hábitat que incluyen información de la abundancia 
frecuentemente se elaboran según un esquema jerárquico en el que se 
analizan por separado los datos de presencia-ausencia y luego, condicional a 
la presencia, se analizan los controles de la abundancia (por ejemplo regresión 
múltiple, Virgos 2001, árboles de clasificación y árboles de regresión, Endress 
et al. 2007). Una de las causas que motiva la utilización de modelos jerárquicos 
es ecológica, ya que podrían diferenciarse los factores que influyen sobre la 
presencia o sobre la abundancia de las poblaciones (Cingolani et al. 2007). 
Otra causa es estadística, ya que los datos de abundancia usualmente tienen 
alta cantidad de ceros que impiden cumplir los supuestos de algunos análisis 
estadísticos. Dentro de un esquema jerárquico de análisis, construí modelos de 
regresión múltiple para identificar posibles controles de la distribución y 
abundancia de las poblaciones de arbustos en la escala de paisaje del Parque 
Nacional El Palmar. En un primer paso ajusté un modelo de regresión logística 
para evaluar los controles de la presencia o ausencia de una especie en un 
sitio y luego un modelo lineal generalizado para evaluar los controles de la 
abundancia de la especie en los sitios donde está presente (Clark et al. 1999, 
Guisan y Zimmermann 2000, Guisan et al. 2002, Maggini et al. 2002, 
Robertson et al. 2003). En estos análisis utilicé el ln(abundancia) y siempre que 
hago referencia a abundancia (en la variable original o la transformada) me 
refiero a individuos cada 400m2. 
 
Para analizar la variación de la estructura de las poblaciones de ambas 
especies y sus controles clasifiqué a cada población local según la cantidad de 
individuos y la proporción de individuos reproductivos y no reproductivos. Sobre 
esta base diferencié poblaciones jóvenes, definidas como aquellas con más del 
85% de los individuos no reproductivos, poblaciones envejecidas aquellas con 
menos del 15% de los individuos no reproductivos, y poblaciones completas 
aquellas con proporciones de individuos no reproductivos entre esos valores. 
En el caso de Eupatorium buniifolium que es una especie monoica con flores 
completas consideré como poblaciones locales dispersas (reducidas o 
ausentes) a aquellas con una abundancia inferior a 10 individuos (Kaye et al. 
2001). En el caso de Baccharis dracunculifolia que es una especie dioica 
consideré como poblaciones locales dispersas a aquellas con una abundancia 
inferior a 15 individuos sin considerar el sexo, ya que no es posible diferenciar 
individuos macho y hembra en las plántulas y juveniles. Esta clasificación de 
cada población local generó 4 combinaciones posibles: 1) poblaciones jóvenes, 
2) poblaciones completas, 3) poblaciones envejecidas, y 4) poblaciones 
dispersas o ausentes. Para identificar posibles controles de la estructura de las 
poblaciones de arbustos en la escala de paisaje del Parque Nacional El Palmar 
construí modelos de regresión logística con respuesta multinomial para la 
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variable respuesta presencia de cada uno de los 4 tipos de poblaciones 
identificadas (Agresti 1990). Estos modelos son equivalentes a una regresión 
logística donde en lugar de haber dos estados posibles (p. ej. vivo-muerto) para 
cada individuo, hay cuatro estados posibles (p. ej. joven-completa-envejecida-
dispersa/ ausente) para cada individuo (en mi caso las poblaciones locales de 
arbustos). 
 
Otro aspecto de la estructura de las poblaciones que estudié para 
Baccharis dracunculifolia fue la proporción de sexos. Para determinar si la 
proporción de sexos en cada población local estaba sesgada hacia una mayor 
abundancia de hembras o machos, calculé la proporción de hembras en cada 
una de las poblaciones. Para determinar si la proporción calculada se alejaba 
de la esperada 1:1 construí intervalos de confianza binomiales del 95% (Steel y 
Torrie 1980, pp 479). Este método considera la distribución de probabilidades 
exacta de la variable (distribución binomial) y es equivalente a la prueba de 
homogeneidad de X2 aunque más conservador. Para evaluar si había un patrón 
en la proporción de sexos realicé un análisis de regresión lineal simple entre el 
número de individuos macho y el número de individuos hembra con todas las 
poblaciones y puse a prueba la hipótesis ‘por cada aumento unitario en el 
número de machos aumenta en 1 el número esperado de hembras’ (β1=1). 
Para evaluar los controles sobre la relación entre los números de hembras y de 
machos construí un modelo linear generalizado con la variable proporción de 
hembras (PROC GENMOD, distr=binomial, link=logit, SAS). A las variables 
predictoras analizadas en los modelos anteriores agregué el tamaño de la 
población (total de individuos reproductivos + no reproductivos, transformación 
ln). 
 
Tabla 2.2. Variables predictoras usadas en cada uno de los análisis del presente capítulo. 
Variables  Presencia-
ausencia 
Abundancia Estructura Proporción 
de sexos 
Porcentaje de arena en el suelo  x x x x 
Número de palmeras  x x x x 
Presencia de árboles  x x x x 
Años desde el último incendio  x x x x 
Densidad de arbustos     x 
 
 
2.3. RESULTADOS 
 
2.3.1. Presencia y abundancia de Baccharis dracunculifolia y 
Eupatorium buniifolium 
 
Baccharis dracunculifolia estuvo presente en los 80 sitios censados, con 
abundancias que variaban entre 1 y 2163 individuos). La densidad promedio de 
Baccharis disminuyó exponencialmente con el aumento de la proporción de 
arena en el suelo (F = 7,93; p = 0,0065) y fue significativamente mayor en sitios 
sin árboles (F = 5,34: p = 0,0241) (Fig. 2.7). Estas variables ambientales 
explican el 22,8% de la variabilidad entre sitios en la densidad de Baccharis. La 
abundancia esperada de Baccharis disminuyó en promedio un 7,6% por cada 
unidad de aumento en el porcentaje de arena. No encontré una asociación 
significativa entre el tiempo desde el último incendio y la densidad de 
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Figura 2.7. Abundancia observada y esperada de Baccharis dracunculifolia en función de la proporción de 
arena en el suelo y la presencia o no de árboles en la parcela. 
 
Eupatorium buniifolium estuvo presente en 47 de los 80 sitios censados, 
y al igual que para Baccharis, 8 no fueron incluidos en el análisis por 
pertenecer a canteras y 1 por carecer de la información completa (censo 1); el 
número resultante de sitios analizados fue 40 con Eupatorium y 31 sin 
Eupatorium. Encontré una asociación significativa entre la presencia de 
Eupatorium y la proporción de arena en el suelo (Wald 2 = 8,6; p = 0,0034), el 
tiempo desde el último incendio (Wald 2 = 5,33; p = 0,0210) y su interacción 
(Wald 2 = 4,7; p = 0,0302) (Figura 2.8). Las variables analizadas son buenas 
predictoras de la presencia de esta especie en un sitio (78,9% de las 
observaciones bien clasificadas, valor de corte = 0,489). A medida que 
aumenta la proporción de arena en el suelo disminuye la probabilidad de 
presencia de Eupatorium. El punto de quiebre es claro y una diferencia de 5% 
más de arena lleva a la probabilidad de encontrar Eupatorium en los sitios 
recientemente incendiados de 0,8 a 0,2. En el 62,5% de los stands censados 
en sitios con más de 78% de arena no había individuos de Eupatorium, 
mientras que en los sitios con menos del 78% de arena esto sólo sucedió en el 
4% (1 censo). Además, comparando sitios con igual proporción de arena, la 
probabilidad estimada de encontrar Eupatorium es significativamente mayor en 
sitios recientemente incendiados. 
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Figura 2.8. Probabilidad de encontrar Eupatorium buniifolium en función de la proporción de arena en el 
suelo para tres situaciones de tiempo desde el incendio. La línea horizontal marca el límite a partir del 
cual en una situación determinada se predice que va a haber o no individuos de la especie. 
 
En los sitios donde Eupatorium estaba presente, su abundancia varió 
entre 1 y 535 individuos. En estos sitios encontré una asociación significativa 
entre la proporción de arena en el suelo y la abundancia de Eupatorium (F = 
44,68; p < 0,001). La abundancia de Eupatorium disminuyó exponencialmente 
a medida que aumentó la proporción de arena en el suelo (Figura 2.9). Esta 
relación explicó una alta proporción (78,9%) de la variabilidad en la abundancia 
observada. El efecto de la proporción de arena fue importante en los sitios con 
Eupatorium, y por cada unidad de aumento en el porcentaje de arena, la 
abundancia esperada de Eupatorium disminuyó un 17,7%. No encontré 
asociación significativa entre el tiempo desde el incendio y la abundancia de 
Eupatorium en los sitios donde esta especie estaba presente.  
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Figura 2.9. Abundancia esperada de Eupatorium buniifolium en función de la proporción de arena en el 
suelo.. 
 
2.3.2. Estructura de las poblaciones de Baccharis dracunculifolia y 
Eupatorium buniifolium 
 
La clasificación de las poblaciones locales según su estructura está 
resumida en la tabla 2.2. Modificaciones alrededor del valor de densidad 
umbral utilizado para caracterizar la estructura de la población presente en un 
sitio no produjeron variaciones cualitativas en los resultados. Por ejemplo, al 
llevar a la mitad el número mínimo de individuos en un sitio (de 10 a 5 
individuos para Eupatorium o de 15 a 8 para Baccharis) sólo se modifican 3 y 4 
poblaciones de la categoría dispersa o ausente a completa y esto no cambia 
los resultados de los análisis posteriores (resultados no mostrados). 
 
Tabla 2. 3. Clasificación de las poblaciones. 
Individuos no reproductivos Baccharis dracunculifolia 
<15% 15-85% >85% 
¥15 10 Envejecidas 
37 
Completas 
13 
Jóvenes Total de 
individuos 
<15 11 Reducidas/ausentes 
 
Individuos no reproductivos Eupatorium buniifolium 
<15% 15-85% >85% 
¥10 11 Envejecidas 
14 
Completas 
2 
Jóvenes Total de 
individuos 
<10 44 Reducidas/ausentes 
 
 
Algunas combinaciones ambientales que no existen o son muy poco 
frecuentes en mis datos (y en el parque en general; por ejemplo palmares 
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densos en sitios con relativamente poca arena) se muestran sombreadas en la 
tabla 2.3 y en la figura 2.10. Debido a esto hubo combinaciones de variables 
que no pude evaluar y en estos casos utilicé modelos estadísticos reducidos 
donde faltaban algunas interacciones. 
 
Tabla 2.4. Frecuencia de sitios censados en 9 situaciones de proporción de arena en el suelo y densidad 
de palmeras por censo (nro/400m2). Las celdas sombreadas son situaciones ausentes o muy escasas 
en mi muestro (y en el parque en general). La clasificación utilizada en esta tabla es arbitraria, en los 
modelos ambas variables son utilizadas con sus valores registrados. 
Arena (%) 
 60-75 75-90 90-100 
0-6 16 11 13 
7-15 - 14 3 
Densidad de 
Palmeras 
(Nro/400m2) 16-28 - 12 2 
 
 
Encontré que la frecuencia relativa promedio de los diferentes tipos de 
poblaciones de Baccharis estuvo significativamente asociada con el tiempo 
desde el último incendio (2 = 9,35; p = 0,025), la proporción de arena (2 = 
9,405; p = 0,024) y la cantidad de palmeras en la parcela (2 = 8,73; p = 0,033; 
Arena * palmeras: 2 = 8,66; p = 0,034). 
 
En la figura 2.10 se observa el efecto de estas variables en la proporción 
esperada estimada de cada uno de los 4 tipos de poblaciones para diferente 
tiempo transcurrido desde el último incendio en tres situaciones de cantidad de 
palmeras y proporción de arena en el suelo. En todos los casos, a medida que 
aumenta el tiempo desde el incendio, disminuye la frecuencia relativa estimada 
de poblaciones jóvenes y aumenta la de poblaciones envejecidas y reducidas 
(o ausentes). Además, cuando la densidad de palmeras es baja, alrededor del 
50 % de las poblaciones son completas. También se observa que a medida 
que aumentó la proporción de arena en el suelo, aumentó la proporción 
estimada de poblaciones jóvenes o dispersas (o ausentes) y disminuyó la de 
poblaciones envejecidas. En sitios con proporción intermedia de arena en el 
suelo, a medida que aumentó el número de palmeras en la parcela disminuyó 
marcadamente la cantidad de individuos adultos resultando en una alta 
proporción estimada de poblaciones jóvenes o dispersas (o ausentes).  
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Figura 2.10. Frecuencia relativa estimada de los 4 tipos de poblaciones de Baccharis dracunculifolia, en 9 
situaciones que surgen de la combinación de 3 niveles de porcentaje de arena en el suelo (de izquierda a 
derecha: 70%, 80% y 90%) y 3 niveles de densidad de palmeras por censo (de arriba abajo: 0, 8 y 17), en 
función de los años desde el último incendio. Los gráficos sombreados son situaciones ausentes o muy escasas 
en el parque. 
 
En el caso de Eupatorium, encontré asociación significativa entre la 
frecuencia relativa esperada de los diferentes tipos de poblaciones y la 
proporción de arena en el suelo (2 = 11,71; p = 0,0084) y el tiempo desde el 
último incendio (2 = 8,66; p = 0,034). La proporción de arena en el suelo, 
como vimos antes, tiene influencia sobre la presencia-ausencia de poblaciones 
(Figura 2.11, círculos negros comparando paneles de izquierda a derecha). 
Además, la proporción estimada de poblaciones completas disminuye a medida 
que aumenta el tiempo desde el último incendio (Figura 2.11, líneas continuas 
rojas) y aumenta la de poblaciones envejecidas (Figura 2.11, líneas punteadas 
marrones). 
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Figura 2.11. Probabilidad de presencia (o porcentaje esperado) de los 4 tipos de poblaciones de Eupatorium 
buniifolium en 3 situaciones con diferente porcentaje de arena en el suelo (de izquierda a derecha: 70%, 80% y 
90%) en función del tiempo desde el último incendio. 
 
2.3.3. Proporción de sexos en las poblaciones de Baccharis 
dracunculifolia 
 
Analicé la proporción de sexos en todas las parcelas con poblaciones 
completas, jóvenes y envejecidas con individuos reproductivos con sexo 
identificado. En total estudié 46 poblaciones que tenían entre 2 y 317 individuos 
con el sexo identificado. En total 33 poblaciones tenían más hembras que 
machos, mientras que 9 poblaciones tenían más machos que hembras. En 8 de 
las poblaciones con más hembras que machos, esta diferencia fue 
estadísticamente significativa, mientras que en ninguna población con más 
machos que hembras la diferencia fue estadísticamente significativa (Figura 
2.12). 
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Figura 2.12. Proporción de hembras en cada uno de los sitios censados en función del número de 
individuos reproductivos observados. Las barras representan el intervalo de confianza del 95% para la 
proporción de hembras en un sitio. En los sitios marcados con puntos negros, la proporción es 
estadísticamente diferente de 0.5. 
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El análisis con todas las poblaciones en conjunto para describir el patrón 
mostró que existe relación entre el número de hembras y machos en las 
poblaciones (H0: 1β  = 0; F = 276,21; p < 0,0001; n = 46; figura 2.13). Esa 
relación ( 1βˆ ) es de ≈1,23 hembras por cada macho y fue significativamente 
diferente de 1 (H0: 1β  = 1; F = 9,46; p = 0,0036; n = 46). Esta relación se 
mantiene después de eliminar 4 puntos influyentes (utilizando el criterio de 
residuales estudentizados > 2; SAS OnlineDocTM Version 8, Proc Reg); en 
este caso la relación ( 1βˆ ) es de 1,25 hembras por cada macho (H0: 1β  = 0; F = 
875,68; p < 0,0001; n = 42). 
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Figura 2.13. Relación entre el número de individuos macho y hembra en las parcelas. La línea negra 
representa la relación 1:1; la línea gris la recta ajustada; las flechas señalan los 4 puntos influyentes. 
 
Encontré asociación significativa entre la proporción de hembras en las 
poblaciones y la proporción de arena en el suelo (2 = 7,31; p=0,007), el 
tamaño de la población (2 = 5,28; p=0,022) y su interacción (2 = 8,87; 
p=0,003). En poblaciones con relativamente pocos individuos, a medida que 
aumenta la proporción de arena en el suelo disminuyó significativamente la 
proporción de hembras en la población pero en sitios con poblaciones más 
densas, el patrón es opuesto dado que la proporción de hembras aumentó 
significativamente con la proporción de arena en el suelo (Figura 2.14). 
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Figura 2.14. Relación entre la proporción de hembras en las parcelas y la proporción de arena en el suelo para 
dos categorías de tamaños de poblaciones. El tamaño de los círculos es proporcional al tamaño de cada 
población local. 
 
2.3.4. Canteras 
 
Siete de las 8 canteras tenían poblaciones de las 2 especies de 
arbustos, sólo en una faltaba Eupatorium.  
 
La abundancia de Baccharis varió entre 22 y 305 individuos. La altura de 
los individuos fue notablemente más baja que en los otros sitios. La abundancia 
estuvo relacionada con el tiempo desde el incendio (H0: 1β  = 0; F = 7,00; p = 
0,038; n = 8; 1βˆ  = -0,048; R2 = 0,54). Muy pocos de estos arbustos alcanzaron 
el estado reproductivo (< 15%) por lo que todas las poblaciones fueron 
clasificadas como jóvenes, aunque la mayoría de los individuos no eran 
plántulas. A pesar de ser muy pocos, los individuos reproductivos mostraron el 
mismo patrón que el resto de las parcelas con una mayor proporción de 
hembras que de machos (en 4 de las 6 poblaciones con individuos 
reproductivos hubo entre 1 y 10 hembras más que machos y sólo en una hubo 
1 macho más que hembras). La relación entre el número de machos y hembras 
fue estadísticamente significativa (H0: 1β  = 0; F = 17,08; p < 0,0145; n = 6) pero 
el valor estimado 1βˆ  = 2,75 no fue diferente de 1 (H0: 1β  = 1; F = 6,92; p = 
0,0582; n = 6). 
 
La abundancia de Eupatorium varió entre 0 y 22 individuos, también 
todos de menor estatura y robustez que en los restantes ambientes analizados. 
Tres de los sitios que tenían más de 8 individuos mantendrían poblaciones 
completas y los otros 5 poblaciones reducidas/ausentes. Para esta especie, no 
encontré asociación entre la abundancia o la proporción relativa estimada de 
los dos tipos de estructuras poblacionales observadas y las variables 
ambientales estudiadas. 
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2.4. DISCUSIÓN 
 
Las estrategias de respuesta a los incendios definen la dinámica de las 
poblaciones en sitios frecuentemente incendiados. Según la hipótesis de 
Keeley (1986) es esperable que las especies cuyos individuos adultos no 
sobreviven a los incendios y que tienen pulsos de reclutamiento en los 
ambientes post-incendio tengan características adaptativas que le permitan 
mantener poblaciones densas en sitios con estrés hídrico, mientras que serían 
desplazadas en sitios con mayor disponibilidad de agua (Keeley 1986, 
Meentemeyer y Moody 2002, Jacobsen et al. 2007, Pratt et al. 2007). Bajo esta 
hipótesis, es esperable encontrar mayor densidad de individuos de Baccharis 
en sitios con mayor estrés hídrico potencial (sitios con mayor proporción de 
arena en el suelo). En el muestreo del presente capítulo Baccharis 
dracunculifolia apareció en todos los ambientes muestreados. Es una especie 
ampliamente distribuida en los distintos ambientes del parque y, aunque la 
abundancia fue variable, entre los sitios censados, hubo siempre poblaciones 
con alta densidad tanto asociados con suelos con más de 98% de arena como 
con suelos con relativamente baja proporción de arena (60%). La asociación 
significativa que encontré marcaba el patrón opuesto al esperado. Los 
resultados mostraron una caída exponencial en la abundancia esperada a 
medida que aumenta la proporción de arena en el suelo relativamente marcada 
en sitios sin árboles (línea continua, figura 2.7), aunque esta relación explica 
una porción pequeña de la variabilidad observada en abundancia entre las 
parcelas. Esto parece sugerir que Baccharis soporta relativamente bien el 
estrés hídrico como se esperaba, pero que su establecimiento y desarrollo no 
son reducidos por especies adaptadas a ambientes más mésicos y que hay 
otros factores que se superponen para controlar su abundancia.  
 
A partir de observaciones de campo de pulsos de reclutamiento en 
situaciones inmediatamente posteriores a un incendio, esperaba encontrar una 
fuerte asociación entre el tiempo desde el incendio y la densidad de Baccharis. 
¿Por qué este factor no aparece como importante en este estudio? Es posible 
que su efecto esté confundido o esté interactuando con otros factores para 
determinar la abundancia de Baccharis en la escala de paisaje. Por ejemplo, 
cada sitio podría tener una densidad potencial dependiente de factores tales 
como disponibilidad de semillas en el suelo o posibilidades de dispersión desde 
áreas vecinas (ver capítulo 3), disponibilidad de micrositios favorables, etc. 
Bajo esta idea, el pulso observado es un cambio relativo de densidad desde un 
incendio y no un valor absoluto. 
 
La presencia de Eupatorium así como su abundancia respondieron 
claramente en el sentido esperado por la hipótesis propuesta por Keeley (1986) 
con relación al estrés hídrico potencial. La relación significativa entre la 
proporción de arena en el suelo (el déficit hídrico potencial) y la probabilidad de 
encontrar individuos de Eupatorium fue marcada y fue raro encontrar individuos 
de Eupatorium en sitios con más de 75 % de arena en el suelo. Además, en los 
sitios donde estaba presente, la abundancia disminuyó abruptamente al 
aumentar el porcentaje de arena en el suelo y esta relación explicó una alta 
proporción de la variabilidad observada entre sitios en la abundancia en el 
conjunto global de los sitios censados (Figura 2.9). 
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La presencia de Eupatorium también estuvo relacionada con el tiempo 
transcurrido desde un incendio (figura 2.8). En sitios con relativamente alta 
proporción de arena en el suelo, los stands recientemente incendiados pueden 
tener alta probabilidad de presencia de individuos de Eupatorium. Esta 
probabilidad disminuye a medida que aumenta el tiempo desde un incendio. 
Esto sugiere que los incendios podrían estimular el reclutamiento en sitios con 
mucha arena, pero estas poblaciones no serían viables y se extinguirían 
cuando pasa mucho tiempo sin incendios. Sin embargo, no encontré asociación 
entre la abundancia de esta especie con el tiempo transcurrido desde el último 
incendio. 
 
Estos resultados sugieren que el control de la presencia y la abundancia 
de las dos especies arbustivas dominantes en las sabanas del Parque Nacional 
El Palmar podría ser el tipo de suelo, aunque interactuando con otros controles 
como la presencia de estrato arbóreo. Estas variables se combinarían de 
manera singular para cada especie. Serían aproximadamente las mismas 
variables, aunque con distinta intensidad, las que afectarían la frecuencia y la 
abundancia de cada especie (Cingolani et al. 2007). 
 
La estructura de las poblaciones locales de Baccharis dracunculifolia 
estuvo claramente asociada con el tiempo desde el incendio. Los resultados 
mostraron que a medida que aumenta el tiempo desde el incendio disminuye la 
frecuencia relativa esperada de poblaciones jóvenes (a los 3 años de un 
incendio empiezan a florecer los individuos y las poblaciones jóvenes pasarían 
a completas), aumenta la frecuencia relativa esperada de poblaciones 
envejecidas (la instalación de nuevos individuos en sitios sin incendios 
recientes sería baja) y aumenta la frecuencia relativa esperada de poblaciones 
reducidas (o ausentes). Este patrón puede cambiar de magnitud en alguna 
combinación de los otros factores evaluados, pero la dirección del efecto no 
varía (figura 2.10). El patrón descripto, correspondería a una especie de ciclo 
relativamente corto y que depende en gran medida de los incendios para que 
se instalen nuevos individuos. Observaciones de campo en el Parque Nacional 
El Palmar indicarían que la longevidad de Baccharis no sería mayor de 10 
años. Además, los resultados sugieren que ocurriría algo de regeneración aún 
en sitios no incendiados por 38 años, ya que en todos los sitios encontramos al 
menos 1 individuo cada 400 m2. Por esto, la estrategia poblacional de 
regeneración posterior a un incendio de Baccharis dracunculifolia sería 
semillante facultativa (Moreno y Oechel 1992; Keeley et al. 2005). Además, en 
algunos de estos sitios, la densidad fue relativamente alta, lo que sugiere que 
algún otro factor podría desencadenar un pulso de regeneración. 
 
La proporción de arena en el suelo, que estuvo asociada con la 
densidad, también se relacionó con la estructura de las poblaciones de 
Baccharis. A medida que aumentó la proporción de arena en el suelo aumentó 
la frecuencia relativa esperada de poblaciones jóvenes con muy baja 
ocurrencia de individuos reproductivos o de poblaciones dispersas (o ausentes) 
y como contraparte, disminuyó la de las poblaciones envejecidas. Esto sugiere 
que la instalación no estaría disminuida en los sitios con alta proporción de 
arena pero que existiría un fuerte control sobre el desarrollo y supervivencia de 
los individuos. En estos sitios, debido a que las poblaciones locales no siempre 
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tienen individuos reproductivos, las semillas podrían provenir de poblaciones 
vecinas. Esto sugiere que la dinámica de esta especie seguiría una dinámica 
de fuente-sumidero (Pulliam 1988; Dias 1996, Gundersen et al. 2001; Kreuzer y 
Huntly 2003). Esta dinámica poblacional se caracteriza porque algunos 
ambientes desfavorables frecuentemente mantienen poblaciones (poblaciones 
sumidero) a través del aporte continuo de propágulos desde otras poblaciones 
(poblaciones fuente). En este tipo de dinámica poblacional donde las 
poblaciones locales están conectadas entre sí por la migración de semillas, los 
ambientes con alta proporción de arena en el suelo podrían mantener 
poblaciones sumidero, al menos en algunas situaciones. 
 
También el estrato de palmeras estuvo asociado significativamente con 
la estructura de las poblaciones de Baccharis. En mis análisis de la abundancia 
de Baccharis, así como en el palmar analizado por Pignataro (2005), la 
abundancia de esta especie se relacionó negativamente con el estrato arbóreo 
(la cobertura de árboles a escala de parcelas o la cercanía a las palmeras a 
escala de individuos). También mostró una relación similar con la estructura 
poblacional de esta especie: la frecuencia relativa esperada de stands con 
poblaciones dispersas (o sin arbustos) de esta especie aumentó notablemente 
a medida que aumentó la densidad de palmeras en la parcela, disminuyó la 
frecuencia relativa esperada de poblaciones completas y envejecidas, y no 
modificó la frecuencia relativa esperada de poblaciones jóvenes. Esto significa 
que los individuos de Baccharis se instalan frecuentemente en los palmares 
pero en su mayoría no llegan al estadío adulto. Pignataro (2005) propone que 
el control sería la competencia por agua. Sin embargo, mis observaciones de 
poblaciones con alta densidad de individuos de la especie en sitios con 98% de 
arena parecen indicar que el agua difícilmente sea el factor limitante. Por otro 
lado, la sombra del estrato superior podría ser un control para esta especie. En 
estos casos, los palmares con alta densidad de palmeras también mantendrían 
poblaciones sumidero. 
 
En el caso de Eupatorium, la estructura de las poblaciones estaría 
controlada parcialmente por los factores que se asociaron con la presencia de 
individuos de esta especie y con su abundancia. En este caso, en los sitios 
donde hay individuos, es decir donde la proporción de arena es menor que 
aproximadamente 80%, la frecuencia relativa esperada de poblaciones 
completas disminuye a medida que aumenta el tiempo desde el incendio, con 
el consiguiente aumento en la frecuencia relativa esperada de poblaciones 
envejecidas. 
 
Proporción de sexos en poblaciones de Baccharis dracunculifolia 
 
La proporción de sexos observada para Baccharis dracunculifolia es 
diferente de 1:1. Convencionalmente se acepta que las causas propuestas para 
patrones que se alejan del 1:1 son varias, y han sido divididas en primarias 
(proporción de sexos en las semillas) o secundarias (proporción de sexos en 
los individuos reproductivos). Entre las propuestas para explicar las causas 
primarias se encuentran diferencias en las tasas de formación de cigotos 
macho o hembra, supervivencia diferencial de granos de polen y/o tubos 
polínicos (Lloyd 1974; Carroll y Mulcahy 1993), o diferencias en la 
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determinación de la expresión genética del sexo (Taylor 1994). Para las causas 
secundarias, se propuso que el desbalance en la proporción de sexos podría 
estar causado por una maduración diferencial de los sexos (Allen y Antos 1993; 
Garcia y Antor 1995), por diferencias en la tasa de crecimiento individual (Lloyd 
y Webb 1977; Krischik y Denno 1990; Allen y Antos 1993), por diferencias en la 
tasa de desarrollo de las semillas y de germinación (Purrington 1993), por 
mortalidad diferencial (Lloyd 1973; Freeman et al. 1980) y por diferencias en el 
tiempo de vida entre plantas macho y hembra (Lloyd y Webb 1977).  
 
El patrón general que encontré fue un sesgo hacia poblaciones con 
mayor densidad de hembras. Este patrón es inverso al descripto comúnmente 
para plantas y al que encontraron Espírito-Santo y colaboradores en una 
población de esta misma especie analizada en el estado de Belo Horizonte 
(Brasil) y en 10 de 11 poblaciones analizadas por Silva (en Espírito-Santo et al. 
2003) también en Brasil. En poblaciones de plantas donde se encontró un 
patrón similar al de esta tesis, las causas fueron tanto primarias (Salix repens, 
De Jong y Van der Meijden 2004; Salix sachalinensis, Ueno et al. 2007, 
Pistacia lentiscus, Verdú y García-Fayos 1998) como secundarias (Ceratiola 
ericoides, Gibson y Menges 1994; Juniperus thurifera, Gauquelin et al. 2002; 
Baccharis concinna, Marques et al. 2002). En el caso de Baccharis 
dracunculifolia no encontré relación entre la proporción de sexos y la edad del 
stand (aproximado por el tiempo desde el incendio), por lo que no se puede 
inferir que el patrón observado se debe a diferencias en las tasas de 
crecimiento o de maduración diferencial entre los sexos (Allen y Antos 1993; 
Garcia y Antor 1995; Lloyd y Webb 1977; Krischik y Denno 1990). Sin embargo, 
encontré relación con otras variables que sugieren que sí existe un 
componente ecológico importante, por lo que es probable que el alejamiento de 
las poblaciones de la proporción 1:1 no se deba, al menos exclusivamente, a 
causas primarias.  
 
En ninguna de las poblaciones locales estudiadas encontré una 
proporción de hembras significativamente menor que de machos, por lo que la 
hipótesis de menor proporción de hembras que de machos en situaciones de 
mayor estrés debido a una mortalidad diferencial de las hembras por mayor 
asignación de recursos a reproducción no sería la regla general para Baccharis 
dracunculifolia en el Parque Nacional El Palmar. Espírito-Santo y colaboradores 
(2003), en el trabajo donde reportan una población sesgada hacia los machos, 
estudiaron la fenología de esta especie. Encontraron que los machos invierten 
la mayor parte de la energía en reproducción antes que las hembras ya que la 
inversión en producción de polen es anterior a la producción de semillas. 
También encontraron que esos momentos de máxima inversión de recursos en 
reproducción coinciden con la época húmeda en los machos mientras que las 
hembras lo hacen en la época seca, y que hay una mayor mortalidad asociada 
de hembras que de machos. En el Parque Nacional El Palmar la floración se 
extiende de finales de enero a mayo y, si los machos hacen el mayor gasto 
energético antes que las hembras, en la zona de estudio lo harían en la época 
en que el déficit hídrico es más frecuente (enero y febrero, Goveto 2005, 
Apéndice 3). 
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La diferencia fenológica podría determinar un incremento en la 
mortalidad de machos y producir el patrón de proporciones de sexos observado 
en los sitios de alta densidad. Gehring y Linhart (1993) proponen otras dos 
hipótesis para explicar por qué machos y hembras de algunas especies no 
responden como se espera a la escasez de un recurso. En la primera proponen 
que las hembras son más eficientes en el uso de los recursos y en la segunda 
que los frutos son fotosintéticos y aportan energía extra a la planta en lugar de 
consumo extra. En estas hipótesis está implícito que la mortalidad diferencial 
comienza luego de la etapa reproductiva. Sin embargo, estos no parecen ser 
los mecanismos que llevan a una mayor proporción de hembras en las 
poblaciones de Baccharis dracunculifolia del Parque Nacional El Palmar. 
Observaciones preliminares sobre el uso del agua entre individuos machos y 
hembras de Baccharis (potencial hídrico, conductancia estomática, 
conductividad del tallo y resistencia a la cavitación) mostraron que no habría 
diferencias entre los sexos en el uso de este recurso (Biganzoli, F. y E. 
Fernández, datos no publicados). Tampoco parece importante el aporte de 
fotosintatos que podrían hacer los capítulos debido a su pequeño tamaño y 
ubicación en las axilas de las hojas. Sin embargo, en este caso podría haber 
superposición de causas primarias y secundarias; por ejemplo, podría existir un 
sesgo hacia mayor número de hembras en las semillas y causas secundarias 
podrían luego modificar esas proporciones, ya que encontré que las 
proporciones tienden a moverse entre 0,65 y 0,50. Para confirmar esto habría 
que averiguar cuál es la proporción de sexos en las semillas (por ejemplo, a 
través de germinaciones controladas hasta la primera floración con mortalidad 
mínima; De Jong y Van der Meijden 2004).  
 
El patrón general de proporción de sexos mostró que las hembras son 
más abundantes que los machos. Sin embargo, la proporción de hembras 
disminuyó significativamente en sitios con mayor estrés potencial en stands 
donde la densidad de las poblaciones locales es relativamente baja (menos de 
200 individuos), mientras en sitios con alta densidad el patrón es inverso (figura 
2.15). Esto es, en sitios donde actuaría algún factor de estrés que limita la 
densidad o poblaciones envejecidas y raleadas desde el último incendio, 
cuando aumentó la proporción de arena en el suelo (el estrés hídrico) la 
proporción de hembras disminuyó de aproximadamente 65% de los individuos 
a 50%. Por el contrario, en stands que presentaban poblaciones más densas, 
por tratarse de sitios favorables o cercanos en el tiempo a un pulso de 
instalación, la proporción de hembras aumentó con el porcentaje de arena en el 
suelo. En condiciones de estrés ambiental no hídrico, incorporar el estrés 
hídrico podría aumentar la mortalidad de los individuos hembra. Sin embargo, 
en condiciones de menor estrés ambiental, los factores denso-dependientes 
podrían afectar más a machos que hembras y el estrés hídrico produciría 
mayor mortalidad en machos que en hembras.  
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2.5. CONCLUSIÓN 
 
Los resultados presentados muestran que Baccharis dracunculifolia está 
ampliamente distribuida en el paisaje del Parque Nacional El Palmar, con gran 
variabilidad en su abundancia que está parcialmente controlada por la 
proporción de arena en el suelo y la densidad del estrato arbóreo. Esta 
variabilidad observada sería consecuencia de cambios en la estructura de las 
poblaciones, que estaría controlada por el tiempo desde un incendio y por la 
cobertura arbórea. El primero de los factores es un componente dinámico en el 
paisaje del Parque Nacional El Palmar, esto generaría que un mismo ambiente 
se encuentre en diferente estado dependiendo del tiempo desde el incendio. En 
alguno de los estados se podría proporcionar un hábitat más favorable que en 
otros principalmente para la regeneración de esta especie, que tiene 
características de especie pionera (Gomes y Fernandes 2002). Por otro lado, la 
cobertura del estrato arbóreo es un componente más estable, en relación al 
ciclo de vida de Baccharis dracunculifolia, que determinaría un ambiente 
relativamente favorable para la instalación de plántulas pero en el cual esta 
especie no puede completar su ciclo de vida. En estos ambientes las 
poblaciones instaladas disminuyen sensiblemente su densidad con el tiempo 
desde un incendio y los individuos no llegan en su mayoría al estado 
reproductivo. Esto generaría una combinación de dinámica de fuente-sumidero 
en los ambientes menos favorables como los palmares densos y semidensos y 
dinámica de sucesión dependiente de la edad del stand relativo al tiempo 
desde el incendio. Las canteras también podrían mantener poblaciones destino 
debido a la escasez de individuos reproductivos observada. 
 
En el caso de Eupatorium buniifolium los resultados sugieren que el 
ambiente físico es el principal control que determina la presencia de la especie 
y el tamaño de una población en un sitio mientras que el tiempo desde un 
incendio determina la estructura poblacional con la que encontramos una 
población. Las poblaciones de Eupatorium estarían casi restringidas a los 
ambientes favorables, esto es sitios con suelo relativamente arcilloso, y 
estarían ausentes o con muy pocos individuos en la mayoría de los sitios no 
favorables como los arenales y las canteras. 
 
 
 
CAPÍTULO 3 
 
 
 
 
 
 
Dinámica de las poblaciones de Baccharis dracunculifolia y Eupatorium 
buniifolium en el paisaje del Parque Nacional El Palmar 
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3.1. INTRODUCCIÓN 
 
El análisis de la dinámica poblacional de una especie en escala regional 
(a través de su rango de distribución) o en escala de paisaje aporta información 
importante para estudios de conservación, invasiones biológicas, efectos de la 
fragmentación de hábitats, manejo de poblaciones, cambio climático, evolución 
(Kirkpatrick y Barton 1997; Gundersen et al. 2001; Simon y Hay 2003; Guo et 
al. 2005; Moe et al. 2005). Los incendios pueden tener notorios efectos sobre la 
dinámica de poblaciones de plantas (Bond y van Wilgen 1996). Su efecto más 
evidente es sobre la supervivencia de los individuos, que depende tanto de las 
características de los incendios (intensidad, frecuencia) como de características 
de los individuos (especie, estado de desarrollo, fisiológico y/o sanitario). 
Además, los incendios pueden modificar directamente la dinámica de una 
población estimulando la reproducción sexual y vegetativa, la liberación de 
semillas, la germinación o la instalación de nuevos individuos (Hartnett y 
Richardson 1989; Schoennagel et al. 2003).  
 
Por otro lado, los incendios pueden afectar la dinámica poblacional de 
algunas especies a través de modificaciones en el ambiente abiótico o biótico 
de las plantas. Por ejemplo, pueden eliminar total o parcialmente la biomasa 
aérea de la vegetación con el consiguiente aumento en la luz que llega a la 
superficie del suelo (Brewer 1998) y en la temperatura del suelo (Odion y Davis 
2000), pueden alterar la disponibilidad de agua o nutrientes (Anderson y 
Menges 1997), pueden modificar el tipo e intensidad de las interacciones y 
afectar a individuos de especies competidoras o asociadas (Magee y Antos 
1992, Bond y Midgley 1995). Algunos efectos de los incendios se evidencian 
inmediatamente pero otros ocurren como cambios graduales a partir del 
momento del disturbio. Por esto, para conocer los efectos del fuego sobre las 
poblaciones es necesario realizar estudios de largo plazo, especialmente si la 
especie de interés es longeva.  
 
Dependiendo de la estrategia de respuesta poblacional a los incendios, 
es esperable que los efectos de los incendios difieran entre especies en 
dirección y/o importancia. La dinámica de las poblaciones de especies 
semillantes es sensible a variaciones en la frecuencia de incendios. En cambio, 
las especies rebrotantes presentarían respuestas poblacionales menos 
específicas a la frecuencia de incendios. Por ejemplo Banksia serrata e 
Isopogon anemonifolius, dos especies rebrotantes de los alrededores de 
Sydney, Australia, dominarían sobre las especies rebrotantes cuando la 
frecuencia de incendios es muy alta (< 6 años) o muy baja (> 50 años), aunque 
la densidad de las poblaciones podría disminuir lentamente con estas 
frecuencias (Bradstock 1990). El mismo patrón se observa en varios tipos de 
vegetación con incendios frecuentes de Florida, Estados Unidos (Menges 
2007). Esto sugiere que mientras la viabilidad de las poblaciones de las 
especies semillantes dependería de la ocurrencia de incendios frecuentes, las 
poblaciones de las especies rebrotantes serían relativamente insensibles a los 
cambios en el régimen de incendios.  
 
Las poblaciones de una especie pueden no estar aisladas sino 
conectadas con otras poblaciones de la misma especie presentes en el paisaje 
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a través del intercambio de polen o propágulos, sustancias volátiles, o 
polinizadores y predadores. Los ambientes disponibles para las poblaciones 
frecuentemente se distribuyen como parches de hábitat favorable más o menos 
diferenciados de parches de hábitat desfavorable. En los parches de hábitat 
desfavorable, los individuos no pueden completar su ciclo de vida o lo hacen en 
condiciones subóptimas, por lo que la población tiende a desaparecer. En estos 
ambientes desfavorables se pueden mantener poblaciones (poblaciones 
sumidero) a través del aporte de propágulos desde poblaciones vecinas 
(poblaciones fuente) (Pulliam 1988; Dias 1996; Gundersen et al. 2001; Kreuzer 
y Huntly 2003). En ecosistemas con incendios frecuentes, la ocurrencia de 
incendios desencadenaría cambios ambientales predecibles que modificarían 
el estado de un parche a medida que transcurre el tiempo desde un incendio 
(Caswell y Kaye 2001; Breininger y Carter 2003). En estos sistemas, las áreas 
afectadas por los incendios se disponen formando un mosaico heterogéneo 
donde parches de vegetación equivalente se pueden encontrar en estadíos 
sucesionales diferentes dependiendo del tiempo desde el incendio. En este 
escenario, la viabilidad de las poblaciones podría mostrar tendencias 
contrastantes. Como resultado de esto, y dependiendo del grado de acople 
entre la dinámica de las poblaciones y el estado del ambiente, una población 
funcionaría como fuente o sumidero dependiendo del punto de la sucesión post 
disturbio en que se encuentre.  
 
La mayoría de los estudios realizados en sistemas dependientes de 
incendios se realizaron en ecosistemas mediterráneos, en los cuales las 
poblaciones acumulan un banco de semillas persistente, donde muchas veces 
la liberación de las semillas o la ruptura de la dormición se producen luego de 
la ocurrencia de un incendio. En estos casos, la persistencia de una especie 
dependería principalmente de la dinámica de la población local en un sitio 
determinado. Sin embargo, en ecosistemas donde no se acumula un banco de 
semillas persistente, la conexión entre poblaciones locales tendría un rol 
fundamental para asegurar la persistencia de la especie en el mosaico de 
parches. Esto sería particularmente importante si la frecuencia de incendios es 
muy variable o si se modifica la frecuencia histórica del sitio.  
 
Desde la creación del Parque Nacional El Palmar los arbustos 
aumentaron fuertemente su abundancia y, junto con la invasión de los 
palmares por especies de árboles provenientes de la selva en galería 
(Rolhauser 2007), provocaron un notable cambio en la fisonomía de la 
vegetación (ver Capítulo 1: Introducción). En el capítulo anterior mostré que los 
arbustos dominantes Baccharis dracunculifolia y Eupatorium buniifolium se 
alternan con las palmeras y los árboles en la dominancia de las comunidades 
leñosas del parque (al aumentar la cobertura del estrato arbóreo aumenta la 
frecuencia de sitios con poblaciones reducidas o ausentes de Baccharis, Figura 
2.10). También mostré que la frecuencia esperada estimada de poblaciones 
con diferente estructura estaba significativamente relacionada con el tiempo 
desde un incendio. Además, aún en sitios sin incendios registrados por más de 
30 años encontré poblaciones de las dos especies. En el caso de Eupatorium 
buniifolium, la especie rebrotante y longeva, esto es esperable. Sin embargo, 
en el caso de Baccharis dracunculifolia, ese resultado sugiere que es una 
especie semillante no obligada que podría seguir dos patrones de dinámica 
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asociada a los incendios, una dinámica de la cohorte de individuos instalados 
inmediatamente luego de un incendio, y otra dinámica para las poblaciones en 
sitios sin incendios recientes. Las diferencias en la abundancia y la estructura 
de las poblaciones reflejan seguramente diferencias en la dinámica. En este 
sentido, identificar los factores que afectan la dinámica de estas especies es 
imprescindible para interpretar los patrones de variación de la abundancia y 
estructura poblacional de estas especies observados en el paisaje, determinar 
los mecanismos de persistencia y coexistencia de estos arbustos en el paisaje 
del Parque Nacional El Palmar y diseñar planes de manejo del parque según 
los objetivos específicos que se determinen para el área con relación a estas 
especies. 
 
Los objetivos particulares de este capítulo son: 
Primero, caracterizar la heterogeneidad en la dinámica de las 
poblaciones locales de Baccharis dracunculifolia y de Eupatorium buniifolium 
en la escala de paisaje del Parque Nacional El Palmar. Para examinar este 
objetivo analizo la supervivencia global en la población y el reclutamiento como 
descriptoras de la dinámica de las poblaciones en numerosas poblaciones 
distribuidas en el paisaje del Parque Nacional El Palmar. Con estas variables 
poblacionales construí modelos estadísticos para identificar controles de la 
heterogeneidad en las variables descriptoras de la dinámica poblacional. La 
predicción asociada con esta pregunta es que las tasas demográficas de las 
poblaciones de Baccharis dracunculifolia analizadas estarían relacionadas con 
la historia de disturbio reciente del sitio, mientras que la dinámica de las 
poblaciones locales Eupatorium buniifolium sería independiente de la 
ocurrencia de incendios. Esto es, las poblaciones de Baccharis dracunculifolia 
tendrían máximo el establecimiento y la supervivencia después de un incendio 
y disminuirían en ausencia de un incendio. En cambio, las tasas demográficas 
de las poblaciones de Eupatorium buniifolium se mantendrían con poca 
variación siendo menos ser afectadas por la ocurrencia de incendios. 
 
Segundo, evaluar el efecto de variaciones en el régimen de incendios 
sobre la dinámica poblacional y persistencia a mediano plazo de estas 
especies. Tercero, evaluar el efecto del aislamiento entre las poblaciones de 
cada especie sobre la persistencia a mediano plazo de estas especies. Para 
examinar estos objetivos, construí matrices de transición de las poblaciones 
locales que difieren en el tiempo transcurrido desde un incendio y analicé la 
tendencia a mediano plazo en escenarios que diferían en el régimen del 
disturbio y en el aislamiento espacial entre las poblaciones. Para ello construí 
modelos estocásticos de la dinámica transitoria de estas poblaciones 
simulando diferentes tiempos entre incendios sucesivos para describir la 
dinámica poblacional de cada especie en diferentes escenarios de frecuencia 
de incendios. Para simular el aislamiento espacial entre poblaciones simulé 
situaciones que diferían en el aporte de plántulas provenientes de semillas de 
poblaciones vecinas. A diferencia de características asintóticas de la población 
–i.e. el comportamiento de la tasa de crecimiento poblacional o la estructura de 
la población en el equilibrio- en los estudios de dinámica transitoria interesa 
saber cómo cambia la población en períodos acotados de tiempo, muchas 
veces, en relación con el tiempo transcurrido desde un disturbio (Caswell y 
Werner 1978, Fox y Gurevitch 2000, Aumann et al. 2006). La predicción 
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asociada con esta pregunta es que Baccharis dracunculifolia dependería de la 
ocurrencia de incendios frecuentes para mantener poblaciones viables mientras 
que Eupatorium buniifolium no sería afectada por la frecuencia de incendios. 
En relación con el aislamiento, los resultados del capítulo anterior sugieren que 
Baccharis dracunculifolia dependería en algunas situaciones de la llegada de 
semillas desde poblaciones vecinas, mientras que Eupatorium buniifolium no 
sería afectada por el aporte de semillas desde poblaciones vecinas. 
 
3.2. MÉTODOS 
 
3.2.1. Obtención de datos 
 
3.2.1.1 Parcelas censadas con individuos identificados 
 
Durante septiembre del año 2002, al comienzo de la estación de 
crecimiento, seleccioné 4 sitios en sectores de interfluvio primario del Parque 
Nacional El Palmar (Figura 3.1). Estos sitios ocupan posiciones similares en el 
paisaje del parque y difieren en la fecha del último incendio: 2000, 1997 y 1979 
y uno sin incendios registrados desde la creación del parque (>35 años sin 
incendios).  
 
 
Figura 3.1. Ubicación de las 4 parcelas instaladas para estudiar la dinámica de poblaciones locales 
de Baccharis dracunculifolia y Eupatorium buniifolium. 
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En cada sitio instalé 1 parcela permanente en las que censé todos los 
individuos de Baccharis dracunculifolia y de Eupatorium buniifolium presentes 
(en total 1995 Baccharis y 1071 Eupatorium, Tabla 3.1). Cada individuo fue 
marcado con una chapa de aluminio numerada para reubicarlo en los años 
siguientes. Para cada individuo de Baccharis registré la altura total en 
intervalos de 20 cm y el diámetro del tallo a 20 cm del suelo; para cada 
individuo de Eupatorium registré la altura total en intervalos de 20 cm y el 
número y diámetro de los tallos. 
 
En los 3 años siguientes (2003, 2004 y 2005) volví a censar las parcelas, 
identifiqué los individuos muertos en el período entre censos, volví a medir 
todos los individuos vivos marcados y registré, marqué y medí los nuevos 
individuos instalados. En marzo de 2003 y 2005 identifiqué el sexo de los 
individuos marcados de Baccharis dracunculifolia. El sitio sin incendios 
registrados y el sitio incendiado en 1997 fueron destruidos como resultado de 
actividades realizadas por personal de Parques Nacionales antes del segundo 
y del cuarto censo, respectivamente. Como consecuencia, los datos obtenidos 
en estas 4 parcelas registran un total de 8 transiciones anuales (Tabla 3.1). 
 
Tabla 3.1. Resumen de las parcelas permanentes. 
Parcela 
Año del 
último 
incendio 
Años desde 
el último 
incendio 
Superficie Baccharis Número (densidad) 
Eupatorium 
Número (densidad) 
 
Transiciones 
estudiadas 
1 2000 3 286  m2 1223 (4,27 ind / m2) 98 (0,34 ind / m2) 3 (2002-2003, 2003-2004 y 2004-2005) 
2 1997 6 400  m2 595 (1,49 ind / m2) 455 (1,14 ind / m2) 2 (2002-2003 y 2003-2004) 
3 1979 21 240  m2 368 (1,53 ind / m2) 212 (0,88 ind / m2) 3 (2002-2003, 2003-2004 y 2004-2005) 
4 - > 35 1042 m2 120 (0,16 ind / m2) 302 (0,29 ind / m2) - 
 
3.2.1.2 Parcelas censadas sin individuos identificados 
 
Durante 2002 y 2003 seleccioné y censé 80 parcelas distribuidas en el 
paisaje del Parque Nacional El Palmar con el objeto de estudiar los controles 
de la distribución, la abundancia y la estructura de las poblaciones de 
Baccharis dracunculifolia y Eupatorium buniifolium (ver capítulo 2, figura 2.5). 
Cada parcela fue identificada con una marca en el terreno. En 2004 y 2005, 
para las parcelas visitadas por primera vez en 2002 y 2003 respectivamente, 
revisité los 71 sitios que utilicé en el estudio anterior. En cada parcela volví a 
registrar altura, estado reproductivo y sexo para todos los individuos de 
Baccharis dracunculifolia; para los individuos de Eupatorium buniifolium registré 
su altura, número de tallos y estado reproductivo. En 6 de los sitios no encontré 
la marca que delimitaba la parcela en el terreno y en 3 de los sitios la parcela 
había sido destruida por actividades del personal de Parques Nacionales. Esto 
resultó en 62 parcelas re-censadas. 
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3.2.2 Análisis de la dinámica poblacional 
 
3.2.2.1 Estimación de las tasas demográficas 
 
Reclutamiento 
 
En los censos con individuos marcados identifiqué a los individuos 
nuevos que se agregaban a cada población en el lapso de dos años entre 
censos.  
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Figura 3.2. Frecuencia acumulada de reclutas por clases de tamaño (a Baccharis, c Eupatorium) y 
contribución relativa de los reclutas a la frecuencia total por clases de tamaño (b Baccharis, d Eupatorium) 
a partir de observaciones en las 5 poblaciones con individuos marcados. 
 
En las parcelas donde los individuos no están marcados, definí un 
tamaño límite a partir del cual consideré reclutas a los individuos menores a 
dicho valor e individuos sobrevivientes a los arbustos que lo superan. Para 
definir el tamaño umbral utilicé la distribución de alturas observadas de los 
individuos de las parcelas con individuos marcados. Con los datos de altura de 
todos los individuos construí la distribución de frecuencias en clases de los 
individuos reclutados y la contribución de individuos reclutados en las clases de 
tamaño definidas (Figura 3.2). En la figura puede verse, por ejemplo para 
Baccharis dracunculifolia, que el 100% de los individuos de 40 cm de alto o 
menos serían reclutas pero que esta clase abarcaría sólo el 10% de los 
reclutas; por eso, contar como reclutas a los individuos de menos de 40 cm 
subestimaría el número de reclutas. Por el contrario, si hubiera utilizado como 
límite la altura 140 cm, habría incluido la casi totalidad de los reclutas, pero 
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también habría incluido en esta categoría a individuos de una clase donde 
menos del 10% de los individuos son reclutas; esto es, hubiera sobreestimado 
el número de reclutas. El compromiso que adopté para Baccharis 
dracunculifolia fue utilizar como límite la altura 100 cm ya que alrededor del 
80% de los reclutas observados miden menos de 100 cm y más del 70% de los 
individuos totales en estas clases son reclutas. Para Eupatorium buniifolium 
más del 90% de los reclutas miden menos de 60 cm, pero en esta especie, los 
reclutas son una proporción muy baja del total de individuos en cualquier clase 
de tamaño. Utilicé como límite la altura 40 cm ya que se compensarían los 
reclutas no incluidos (los que pertenecen a la clase de tamaño siguiente) con 
los individuos no-reclutas incluidos. El criterio utilizado para seleccionar la 
altura que define a los individuos reclutas en las dos especies se dirige a 
minimizar el número de clasificaciones erróneas. En el apéndice 4 presento 
una evaluación de diferentes alturas umbrales para definir a los individuos 
reclutados. 
 
Una vez definido el límite de altura entre individuos reclutas y no-
reclutas, estimé la cantidad de reclutas de Baccharis en los censos con 
individuos sin marcar, como el número total de individuos de hasta 100 cm 
observados en el segundo censo. Para Eupatorium, la cantidad de reclutas la 
estimé como el número total de individuos de hasta 40 cm observados en el 
segundo censo. 
 
Supervivencia 
 
Para todas las parcelas calculé la supervivencia de todos los arbustos de 
la población entre dos censos. En el caso de las parcelas con individuos 
marcados, identifiqué a los individuos sobrevivientes entre dos censos y calculé 
la proporción que representaban del total de individuos en t1. En el caso de las 
parcelas con individuos sin marcar, estimé la proporción de sobrevivientes 
como la relación entre el total de individuos observados en el segundo censo 
menos los considerados reclutas y el total de individuos en el primer censo. 
 
3.2.2.2 Variabilidad en las tasas demográficas en relación con el 
tiempo desde un incendio, la textura del suelo y la vegetación 
 
Construí modelos estadísticos para identificar relaciones entre variables 
ambientales y las tasas demográficas observadas en las poblaciones de 
arbustos presentes en diferentes porciones del paisaje del Parque Nacional El 
Palmar. Las tasas demográficas analizadas para el conjunto de todas las 
parcelas fueron la supervivencia general y el reclutamiento en cada población 
local. En el caso de Baccharis, dividí el análisis en dos grupos de poblaciones. 
Por un lado, las poblaciones dominadas por la cohorte instalada 
inmediatamente después de un incendio y por otro lado, las poblaciones cuyos 
individuos se habrían instalado en su mayoría sin influencia inmediata del 
disturbio. Para la supervivencia general de cada especie analicé estas 
relaciones con un modelo de regresión logística donde la respuesta fue el 
cociente individuos sobrevivientes / total de individuos y las variables 
predictoras fueron: tiempo transcurrido desde el último incendio, proporción de 
arena en el suelo, densidad de palmeras y densidad de individuos Baccharis o 
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Eupatorium según el caso. Para asegurarme una estimación razonablemente 
buena de la supervivencia sólo incluí en el análisis las parcelas con al menos 
20 individuos. En el modelo de análisis incorporé a las interacciones de 
segundo grado; utilicé un procedimiento de eliminación de variables (backward) 
para la selección de términos a incluir en el modelo. Para controlar la 
sobredispersión utilicé el coeficiente Williams, indicado para situaciones con 
desigual tamaño de muestras -en este caso, diferente número de individuos en 
cada población local- (SAS 1999). Para el reclutamiento construí modelos de 
regresión lineal o exponencial con transformación logarítmica para la variable 
respuesta (log(reclutamiento)) y las mismas variables predictoras que en los 
análisis de supervivencia. Para los cálculos utilicé los procedimientos Logistic y 
GLM de SAS (SAS 1999).  
 
3.2.2.3 Elaboración de modelos demográficos estocásticos 
 
3.2.2.3.1 Clasificación de los individuos 
 
En la figura 3.3 presento modelos tentativos de los ciclos de vida de 
estas especies utilizados como base para caracterizar el ciclo de vida de las 
especies estudiadas. 
 
A)                                                                                         B) 
  
Figura 3.3. Ciclos de vida de A) Baccharis dracunculifolia y B) Eupatorium buniifolium en el Parque Nacional El 
Palmar. En la figura no está representada con flechas la supervivencia de los individuos en el mismo estadío. 
Sólo para este esquema, las clases de adultos de Eupatorium (B) están diferenciadas por el número de tallos; 
en todos los análisis utilicé 4 clases de individuos reproductivos diferenciadas por su altura (ver texto principal). 
 
 
Baccharis dracunculifolia 
Caractericé el ciclo de Baccharis dracunculifolia con 5 estadíos 
correspondientes a 5 clases de altura. Adopté el supuesto de que los individuos 
de las primeras dos clases no son reproductivos (<60 cm, 60-100 cm de altura) 
y que los de las tres restantes son reproductivos (100-140 cm, 140-180 cm, 
>180 cm de altura). Esta división en individuos reproductivos y no reproductivos 
está basada en el análisis de datos que relacionan la producción de semillas 
viables con la altura de los individuos (Biganzoli et al 2003). En ese trabajo, 
encontramos que ninguno de los individuos observados con menos de 80 cm 
produjo semillas viables en 4 sitios que diferían en el tiempo desde el último 
incendio.  
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Eupatorium buniifolium  
Caractericé el ciclo de vida de Eupatorium buniifolium con 5 estadíos 
correspondientes a 5 clases de altura. Adopté el supuesto de que la primera de 
las clases solo incluye individuos no reproductivos (<60 cm) y las cuatro 
restantes a individuos reproductivos (60-100 cm, 100-140 cm, 140-180 cm, 
>180 cm de altura). Los individuos reproductivos de esta especie pueden 
diferenciarse en individuos con 1 tallo principal o con numerosos tallos. Esta 
diferencia es causada por los incendios que consumen la biomasa aérea de las 
plantas e inducen la brotación de numerosos tallos a partir del xilopodio. 
Debido a esta diferente arquitectura de los individuos, tanto la altura como el 
número de tallos (o una combinación de ambas) podrían ser descriptores de 
clases de individuos para esta especie. Sin embargo, en las poblaciones que 
analicé, la altura de los individuos y el número de tallos estaban 
significativamente correlacionados (p. ej. parcela 1, año 2002, r = 0,77; n = 98; 
p <0,0001). Además, la altura sería un buen predictor del momento en que un 
individuo comienza a reproducirse (Biganzoli et al., en preparación).  
 
3.2.2.3.2 Modelos matriciales de dinámica poblacional 
 
El análisis de la dinámica de una población utilizando matrices de 
transición se basa en multiplicar la estructura de una población en el tiempo t 
por una matriz de transición entre estadíos o clases para obtener la estructura 
de la población en t+1. Una matriz de transición tiene la forma { }ija=Α , donde 
ija  es la contribución promedio a la clase i de un individuo de la clase j. Los 
modelos matriciales típicos para analizar la dinámica poblacional incluyen en 
las matrices tres series de parámetros demográficos: permanencia, crecimiento 
y fertilidad. Por ejemplo, el modelo para Baccharis sería: 
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donde los subíndices 1 al 5 se refieren a individuos en las clases <60cm, 60-
100cm, etc. iP  es la probabilidad de que un individuo de la clase i en el tiempo t 
sobreviva y se encuentre en la clase i en el tiempo t+1, ijG  es la probabilidad 
que un individuo de la clase j en el tiempo t sobreviva y crezca hasta la clase i 
en el tiempo t+1, ijF  es el número de individuos de la clase i producidos por un 
individuo de la clase j en el lapso de tiempo entre t y t+1 y ix  es el número de 
individuos en la clase i en el tiempo t o t+1. 
 
En los modelos matriciales típicos, la fertilidad ijF  está incorporada en la 
matriz. Esto supone que los individuos que se reclutan en una población 
provienen de semillas producidas por los individuos presentes en la población. 
Sin embargo, para poblaciones donde hay reclutamiento sin presencia de 
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individuos reproductivos, este modelo no resulta apropiado. Las especies 
estudiadas en esta tesis presentan reclutamiento luego de un incendio aunque 
la mayoría de los individuos instalados requieren varios años para alcanzar el 
estadío reproductivo. Por ello, utilizo un modelo donde en un primer paso 
determino la estructura de la población de individuos sobrevivientes y luego le 
sumo la estructura de los individuos reclutados. El modelo utilizado resulta 
entonces:  
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donde iP , ijG  y ix  son equivalentes al primer esquema, y ir  es el número de 
reclutas que se agregan a la clase i en el tiempo t+1. 
 
3.2.2.3.3 Construcción de matrices de transición. Estimación de las 
tasas iP  y ijG  
 
En el caso de las parcelas con individuos marcados, estimé las 
transiciones iP  y ijG  como la proporción observada de individuos en la clase i 
en el tiempo t que permanecen en la clase i en el tiempo t+1 o como la 
proporción observada de individuos en la clase j en el tiempo t que pasaron a la 
clase i en t+1, respectivamente. Las matrices del primer año (para Eupatorium) 
y segundo año post-incendio (para Eupatorium y Baccharis) fueron construidas 
a partir de los mismos datos utilizados para estudiar los patrones espaciales 
post-incendio (ver capítulo 4). En el caso de Eupatorium, utilicé los mapas de 
dos parcelas con la ubicación espacial exacta en los años 2000 y 2001 para 
identificar los individuos que sobrevivieron al incendio y los reclutas durante el 
primer año post incendio. En el caso de Baccharis, ningún individuo presente 
antes del incendio sobrevivió al incendio (cero individuos en 2000) y todos los 
individuos observados en 2001 son reclutas. Para estimar las transiciones de 
las dos especies que ocurren durante el segundo año post incendio, utilicé el 
mapa de una de las parcelas con la ubicación espacial exacta de los individuos 
en el año 2001 que relacioné con la posición aproximada en 2002 de los 
individuos marcados. Con esta información asigné transiciones entre las dos 
fechas. Para ninguna de las dos especies se permitieron las transiciones de 
‘rejuvenecimiento’, por ejemplo, que un individuo en la clase 4 en el tiempo t 
pasara a la clase 3 en t+1. Los valores incluidos en las matrices que describen 
la dinámica de estas parcelas representan estimaciones de transiciones 
anuales entre estadíos. 
 
Para construir las matrices de transición a partir de los censos en los 
sitios con individuos sin marcar, utilicé un programa que desarrollé con base en 
Wiegand et al. 2000. Este programa utiliza un procedimiento de optimización 
que, sujeto a reglas, busca pares de funciones de crecimiento y supervivencia 
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de los individuos presentes en el primer censo de una población con la 
característica de generar una estructura de la población similar a la observada 
en el segundo censo. Con el programa estimé una función cuadrática para 
describir el crecimiento en altura de los individuos 
2
** iii xcxbaoCrecimient ++=     (1) 
donde ioCrecimient  es el aumento en la altura entre dos censos del individuo i, 
ix  es la altura en el primer censo de un individuo i y a , b  y c  son los 
parámetros de la función. También estimé una función logística para describir 
la supervivencia de los individuos 
)*exp(1
)*exp(
i
i
i
xwv
xwv
ciaSuperviven
++
+
=     (2) 
donde iciaSuperviven  es la probabilidad de que un individuo i presente en el 
primer censo esté vivo en el segundo censo, ix  es la altura en el primer censo 
de un individuo i y v  y w  son los parámetros de la función. En el apéndice 4 se 
describe el procedimiento y la información adicional necesaria para su 
aplicación. Realicé la validación del procedimiento comparando los resultados 
que fueron obtenidos con el método para los datos de las parcelas con los 
individuos marcados, esto es, parcelas en las que pude estimar las tasas de 
crecimiento y supervivencia (ver apéndice 4). La validación del procedimiento 
mostró que el método proporcionaría tasas de crecimiento y supervivencia que 
producirían dinámicas similares a las estimadas en las situaciones en las que 
sobreviven más del 40% del total de los individuos. Por esta razón, apliqué el 
método a las parcelas que tuvieron una supervivencia global superior al 40%.  
 
Con este método obtuve los parámetros de la ecuación cuadrática de 
crecimiento individual (ecuación 1) y de la ecuación logística de supervivencia 
(ecuación 2) en función del tamaño de los individuos en el primer censo. Con 
las funciones de crecimiento y supervivencia estimadas por el método para una 
población con una estructura determinada, estimé la proporción de los 
individuos de una clase que permanecen en la misma clase y la proporción que 
crece a la/las clases siguientes. En la Tabla 3.2 presento un ejemplo de estos 
cálculos. Debido a que el intervalo entre los censos utilizados de cada sitio 
como base para aplicar el método es de dos años, todas las matrices 
construidas con este método representan transiciones estimadas bienales entre 
estadíos. 
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Tabla 3.2. Esquema del procedimiento para estimar las transiciones entre clases. En el ejemplo se ve que en el 
primer censo había 7 individuos en la clase de 40-80 cm de altura, luego de aplicarles la ecuación 1 obtenida 
con el método, calculo que 6 de los 7 individuos crecerían menos de lo necesario para pasar a la clase 
siguiente (80-120 cm). Aplicando la ecuación 2, obtengo la proporción de los individuos de cada altura en t que 
sobrevivirían. Sumando esta proporción obtengo el número de individuos predichos que estaban en la clase 40-
80 cm en t y que permanecen en la clase en t+1. Dividiendo este valor por el número observados en la clase 
40-80 en t obtengo el valor de 2P = 4,59 / 7 = 0,65. 
 Ecuación 1  Ecuación 2    
Altura t 
 
Altura t+1 
 
Supervivencia   
34  39  0,8   
41  47  0,79   
45  52  0,78   
48  56  0,77 Ê 4,59 
55  64  0,76   
59  69  0,75   
61  72  0,74   
75  87  0,73   
86  99  0,72   
92  106  0,71   
111  126  0,70   
123  139  0,69   
…  …  …   
 
 
3.2.2.3.4 Estimación del reclutamiento ( ) 1+tir  
 
En particular para estas especies, la producción individual de semillas 
estaría determinada principalmente por el tamaño de los individuos y la 
producción de semillas viables sería al menos dos órdenes de magnitud 
superior al reclutamiento (Biganzoli et al. en preparación). Sin embargo, el 
reclutamiento estaría limitado por la disponibilidad de micrositios que 
dependería del tiempo desde el incendio (ver Resultados: reclutamiento). Por 
esto, en cada ciclo del análisis de dinámica transitoria asigné el número de 
reclutas ( ) )( 1+∑ tir  utilizando las funciones obtenidas para cada especie en el 
análisis del reclutamiento, independientemente de la estructura de la población. 
La distribución de clases de tamaño de las plántulas fue obtenida a partir del 
conjunto total de plántulas identificadas en las parcelas con individuos 
marcados (Tabla 3.3). 
 
Tabla 3.3. Distribución de tamaños del total de individuos reclutados en las parcelas con los individuos 
marcados. 
Tamaño Baccharis Número 
Baccharis 
Proporción 
Eupatorium 
Número 
Eupatorium 
Proporción 
<60 32 0,35 21 0,91 
60-100 40 0,44 2 0,09 
100-140 18 0,20 - - 
140-180 1 0,01 - - 
>180 - - - - 
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Las funciones de reclutamiento obtenidas representan el número total de 
plántulas, aunque el origen de esas plántulas puede ser local (semillas 
originadas en la parcela) o por migración (semillas dispersadas desde 
poblaciones vecinas). Galíndez (2008, figura 3.3 página 40) realizó 
experimentos en un sitio recientemente incendiado y contiguo a otro no 
incendiado y con abundante densidad de individuos reproductivos. En este sitio 
aplicó dos tratamientos y evaluó la emergencia; en un tratamiento marcó 
pequeñas parcelas donde impedía el arribo de semillas dispersadas luego del 
incendio; en el otro dispuso suelo esterilizado (i.e. sin banco de semillas viable) 
donde permitía el arribo de semillas. Encontró que aunque el número de 
plántulas difería entre las dos especies, en ambas especies la proporción de 
plántulas emergidas del banco y de semillas provenientes de dispersión era de 
aproximadamente 2/3 y 1/3. 
 
3.2.2.3.5 Experimentos de simulación 
 
Los experimentos de simulación fueron realizados con un subconjunto 
de los arbustales del Parque Nacional El Palmar. Los arbustales considerados 
corresponden a sitios abiertos (sin palmeras o con hasta 3 palmeras cada 400 
m2) con suelo arcilloso o franco arcilloso en superficie ubicados en interfluvios 
primarios o secundarios. Esta selección de sitios responde a que en estas 
situaciones son frecuentes las poblaciones completas de estas especies (ver 
figuras 2.10 panel superior izquierdo, y 2.11 panel izquierdo del capítulo 2) en 
un rango de fechas desde un incendio suficiente para evaluar el objetivo 
propuesto (p. ej. los incendios son raros en otras situaciones como palmares 
densos, Rolhauser 2007). 
 
Construí modelos de dinámica transitoria de cada especie y analicé los 
resultados luego de 100 años en una serie de escenarios diferenciados por la 
frecuencia de incendios: 1 incendio cada 3 años, 1 incendio cada 5 años, 1 
incendio cada 8 años, 1 incendio cada 12, 1 incendio cada 25 años y 1 incendio 
cada 50 años. Además, para cada frecuencia de incendios simulé el efecto del 
aislamiento de las poblaciones en el paisaje a través del cambio en la 
contribución de plántulas provenientes de poblaciones vecinas. Para ello definí 
tres tipos de poblaciones según el aislamiento. Por un lado consideré 
poblaciones aisladas a aquellas que no tienen inmigración. Por otro lado 
consideré poblaciones no aisladas a aquellas con º1/3 de las plántulas 
provenientes de semillas de poblaciones contiguas. Este valor simula el de una 
población recientemente quemada contigua a una población con abundante 
producción de semillas (Galíndez 2008). Entre estos dos tipos de poblaciones, 
consideré poblaciones relativamente aisladas a aquellas con un valor 
intermedio entre los dos anteriores y relativamente bajo de plántulas (º1/18) 
provenientes de semillas de poblaciones vecinas. 
 
En el análisis de dinámica transitoria se analiza el cambio en número de 
individuos y/o estructura de una población a través del tiempo, a diferencia de 
la dinámica asintótica que consiste en caracterizar su comportamiento en el 
equilibrio. En el caso de las poblaciones analizadas, su dinámica estaría 
determinada por un ambiente periódico donde los estados del ambiente se 
suceden en una secuencia más o menos definida a partir de un incendio 
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(Caswell y Werner 1978; Caswell 2001; Caswell y Kaye 2001). La forma de 
construir estas secuencias demandó los siguientes pasos:  
 
1) Determinar estados del ambiente dependientes del disturbio. En 
este caso, el ambiente post-incendio fue segregado en 5 estados (E1-E5, 
sensu Caswell y Kaye 2001): 
E1 inmediatamente después del incendio 
E2 2-3 años después del incendio 
E3 4-5 años después del incendio 
E4 6-7 años después del incendio 
E5 +7 años después del incendio 
Las poblaciones en los estados E1 a E4 representarían la dinámica de 
una cohorte instalada luego de un incendio, mientras que las poblaciones en el 
estado E5 representarían la dinámica de poblaciones constituidas por 
individuos instalados en periodos libres de incendios. 
 
2) Construir las matrices de transición de las poblaciones locales y 
asignarlas al estado del ambiente que corresponda. Las matrices fueron 
construidas como fue descripto en el apartado 2.2.3.2. Cada matriz fue 
asignada a uno de estos 5 estados del ambiente con base en el tiempo desde 
el último incendio que afectó a la población. Para la primera transición post 
incendio consideré un período anual debido a que las tasas de mortalidad y de 
reclutamiento muy diferentes de las situaciones más alejadas de un incendio y 
a que disponía de esta información. Para todas las edades posteriores el 
período considerado fue bienal debido a que los cambios en las tasas no son 
tan bruscos y a que era la información con la que contaba para la mayoría de 
las poblaciones locales. En los casos que contaba con matrices con 
transiciones anuales, construí matrices bienales multiplicándolas por sí mismas 
o por otra matriz anual correspondiente al mismo estado del ambiente. En total 
obtuve 18 matrices de transición para Baccharis dracunculifolia y 23 para 
Eupatorium buniifolium (Tabla 3.4). 
 
Tabla 3.4. Resumen de las matrices de transición bienales utilizadas en los experimentos de simulación. 
Las matrices con la forma x*x corresponden a las obtenidas por multiplicación de dos matrices de 
transición anuales correspondientes a fechas desde el último incendio equivalentes 
Matrices Bd Eb  Matrices Bd Eb  Matrices Bd Eb  Matrices Bd Eb 
1a X X  4*4 X X  6*6 X X  8 X  
1b X X  5*5 X X  4*6 X   16  X 
2*2 X X  4*5 X X  5*6 X   19 X  
3*3 X X  18  X  7*7  X  20 X  
2*3 X X  33  X  6*7  X  38 X X 
    43  X  10  X  39  X 
    45 X X  24  X  56 X X 
    46  X  25  X  57  X 
    6*6 X X      67  X 
            69 X X 
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3) Asignar a las matrices una probabilidad de ser seleccionadas. 
Asigné igual probabilidad de seleccionar cualquier matriz dentro del estado del 
ambiente correspondiente. 
 
4) Determinar una estructura poblacional para comenzar la serie, 
definir las reglas que definen el efecto de la frecuencia de incendios sobre 
la estructura poblacional con la que comienzan los ciclos luego de cada 
incendio y las reglas que definen el aislamiento de una población.  
Para Baccharis dracunculifolia, cada ciclo luego de un incendio 
comienza sólo con plántulas. Obtuve la estructura de tamaños de las plántulas 
a partir de dos parcelas censadas al año de un incendio (ver capítulo 4). 
Obtuve el número de plántulas máximo a partir de la función de reclutamiento 
(ver resultados) y fue º 5000. Obtuve la proporción de plántulas según su 
origen basado en Galíndez (2008) que resultó en un máximo de plántulas 
originadas de semillas migradas de 1/3. Para identificar la densidad de adultos 
necesarios para saturar los micrositios disponibles para regeneración analicé la 
relación entre densidad de adultos y número de reclutas. Para Baccharis 
dracunculifolia, el número de reclutas aumenta con el número de adultos hasta 
alcanzar 92 individuos adultos; en sitios con más de 92 adultos no aumenta el 
número de reclutas. Además, el número de semillas viables por adulto 
promedio es aprox. 2000 (Biganzoli et al, en preparación), por lo que con 92 
adultos es razonable suponer que se saturan los micrositios de reclutamiento. 
Con este valor definí la regla del modelo relacionada con el número de reclutas 
que se incorporan a una población luego de un incendio: si el número de 
adultos antes del incendio es ¥ 92, el número de plántulas incorporadas del 
banco de semillas luego de un incendio fue el máximo (5000 * 2/3 º 3500); si el 
número de adultos es < 92, el número de plántulas incorporadas del banco de 
semillas es proporcional al número de adultos antes del incendio. El número de 
plántulas originadas por inmigración de semillas es independiente del número 
de adultos. 
 
Para Eupatorium buniifolium, cada ciclo luego de un incendio comienza 
con los individuos que sobreviven el incendio a los que se agregan las 
plántulas reclutadas. Obtuve la estructura de los sobrevivientes multiplicando 
un vector con las densidades anteriores al incendio (en mis simulaciones 
arbitrario con 100 individuos en cada clase de tamaño) por alguna de las dos 
matrices de transición construidas con los datos de los individuos mapeados. 
También obtuve la estructura de tamaños de las plántulas a partir de estas 
parcelas. Obtuve el número de plántulas máximo a partir de la función de 
reclutamiento (ver resultados) y fue º 200. Obtuve la proporción de plántulas 
según su origen basado en Galíndez (2008) y es similar a la de Baccharis con 
un máximo de plántulas originadas de semillas migrantes de 1/3. La relación 
entre densidad y número de reclutas mostró que un bajo número de adultos 
alcanzarían para saturar los micrositios disponibles para regeneración. 
Además, para esta especie, el número de semillas viables por adulto promedio 
es un orden de magnitud mayor que para Baccharis, y es mayor a 20000 
(Biganzoli et al, en preparación), por lo que con pocos individuos adultos es 
razonable suponer que se saturan los micrositios. Fijé ese número en 10 
individuos; si el número de adultos antes del incendio es ¥ 10, el número de 
plántulas incorporadas del banco de semillas luego de un incendio es el 
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máximo (200 * 2/3 º 150); si el número de adultos es < 10, el número de 
plántulas incorporadas del banco de semillas es proporcional al número de 
adultos antes del incendio. El número de plántulas por migración, es 
independiente del número de adultos. 
 
5) Multiplicar la estructura inicial por una matriz correspondiente al 
primer año luego de un incendio (primer estado del ambiente, E1) seleccionada 
aleatoriamente, sumar al resultado los reclutas correspondientes a una 
población en el primer año luego de un incendio. Multiplicar el resultado por 
alguna de las matrices del segundo estado seleccionada aleatoriamente, sumar 
al resultado los reclutas correspondientes a una población en el segundo año 
luego de un incendio. Repetir los productos y sumas con los correspondientes 
estados del ambiente hasta que el tiempo desde el último incendio coincide con 
la frecuencia de incendios definida en el experimento. En este caso, construir el 
vector con la estructura luego de un incendio dependiente del número de 
adultos presentes antes del mismo y del aislamiento de poblaciones vecinas 
definido en el experimento. 
 
3.3. RESULTADOS 
 
3.3.1 Patrones de supervivencia y reclutamiento en escala de 
paisaje 
 
A partir de los censos con individuos marcados y de las parcelas 
visitadas en dos oportunidades, obtuve estimaciones de las tasas bianuales de 
supervivencia general en la parcela y tasas de reclutamiento para 64 
poblaciones locales de Baccharis dracunculifolia y 32 de Eupatorium 
buniifolium. La diferencia en el número de poblaciones entre las especies se 
debe a la distribución más restringida de Eupatorium buniifolium en el paisaje 
(ver Capítulo 2). 
 
3.3.1.1 Baccharis 
 
Supervivencia. En las poblaciones de sitios recientemente incendiados, 
la supervivencia estuvo relacionada con el tiempo desde el incendio (Tabla 
3.5). La supervivencia disminuyó rápidamente en los primero años luego del 
incendio (Figura 3.4 A). En las poblaciones de sitios no incendiados por más de 
7 años, no encontré relación entre la supervivencia y el tiempo desde el 
incendio (Tabla 3.5, Figura 3.4 B) u otra variable. En estas poblaciones, la 
supervivencia fue muy variable (0.046 – 0.99).  
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Figura. 3.4. Tasas de supervivencia bianual de Baccharis dracunculifolia, con sus respectivos intervalos de 
confianza binomiales, en función del tiempo desde el último incendio en los sitios para dos subconjuntos de 
poblaciones locales: A) en sitios recientemente incendiados (menos de 7 años desde el último incendio); B) en 
sitios no incendiados por 7 años o más. La línea representa la supervivencia esperada estimada. 
 
 
Reclutamiento. En las poblaciones de sitios recientemente incendiados, 
el reclutamiento de Baccharis dracunculifolia estuvo significativamente 
relacionado con el tiempo desde el incendio (Tabla 3.5, figura 3.5). El 
reclutamiento en los primeros años luego del incendio disminuyó 
exponencialmente con el tiempo desde el disturbio.  
 
En los sitios no incendiados por más de 7 años, se observa un 
reclutamiento continuo, con un reclutamiento promedio estimado mucho menor 
que inmediatamente después del incendio (Tabla 3.5, figura 3.5). El número de 
nuevos individuos en estas poblaciones disminuye lentamente con el tiempo 
desde el disturbio y parte de la variabilidad observada está relacionada con la 
densidad de arbustos (a mayor densidad mayor número promedio estimado de 
reclutas) y la densidad de palmeras (menor reclutamiento promedio estimado a 
mayor densidad de palmeras). 
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Figura. 3.5. Tasas de reclutamiento bianual de Baccharis dracunculifolia (reclutas / 400m2) en función del tiempo 
desde el último incendio que afectó al sitio, la densidad de individuos de Baccharis y la densidad de palmeras. 
Panel superior, reclutamiento en poblaciones locales en sitios recientemente incendiados (menos de 7 años 
desde el último incendio). Paneles inferiores, reclutamiento en poblaciones locales en sitios no incendiadas por 7 
años o más. El panel de la izquierda muestra el reclutamiento promedio estimado en sitios sin palmeras para tres 
densidades de arbustos en el rango observado en el campo, mientras que el panel de la derecha muestra el 
reclutamiento promedio estimado en sitios con una densidad de 20 palmeras / 400 m2. 
 
 
Tabla 3.5. Análisis de los controles de la supervivencia y el reclutamiento de Baccharis dracunculifolia. 
Supervivencia      
 Recientemente  incendiadas n = 5   
 Factor Estimador Wald X21 gl Valor p 
 Constante 1,4347 1,1765 1 0,2781 
 Años desde un 
incendio 
-0,7035 4,8181 1 0,0282 
      
 Sin incendios  Recientes N = 48   
 Constante 0,0607 0,0444 1 0,8330 
      
Reclutamiento       
 Recientemente  incendiadas n = 10   
 Factor Estimador t gl Valor p 
 Constante 9,81 13,46 8 <0,0001 
 Años desde un 
incendio 
-1,59 -8,63 8 <0,0001 
      
 Sin incendios  Recientes  n = 52   
 Constante 3,081 8,41 48 <0,0001 
 Años desde un 
incendio 
-0,035 -2,78 48 0,0077 
 Densidad 0,0028 2,91  48 0,0054 
 Palmeras -0,046 -2,05  48 0,0458 
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3.3.1.2 Eupatorium 
 
Supervivencia. En todos los sitios examinados, la supervivencia de esta 
especie fue relativamente alta aunque más variable en sitios recientemente 
incendiados que en sitios sin incendios recientes. No encontré relación 
significativa entre la supervivencia promedio estimada y el tiempo desde el 
incendio (Tabla 3.6, Figura 3.6). 
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Figura. 3.6. Tasas de supervivencia bianual observadas de Eupatorium buniifolium, con sus respectivos 
intervalos de confianza binomiales, en función del tiempo desde el último incendio. 
 
 
 
 
Reclutamiento. Sólo detecté reclutamiento de Eupatorium buniifolium 
en sitios sin palmeras (Figura 3.7A). Para describir el cambio en el 
reclutamiento en función del tiempo desde un incendio ajusté una función 
exponencial negativa incluyendo sólo los sitios sin palmeras. El número de 
reclutas estuvo relacionado significativamente con el tiempo desde un incendio 
(Tabla 3.6, Figura 3.7B). El reclutamiento promedio estimado disminuye 
rápidamente en los primeros años luego de un incendio es casi nulo luego de 
los 10 años un incendio. El análisis de los residuales no detectó asociación con 
ninguna de las otras variables observadas (Figura 3.8A y B).  
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Figura. 3.7. Reclutamiento bianual de Eupatorium buniifolium en función de A) la densidad de palmeras y B) el 
tiempo desde un incendio en las parcelas. La línea representa el reclutamiento promedio esperado luego de 
ajustar una función exponencial. 
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Figura. 3.8. Residuos luego de ajustar una función exponencial al número de reclutas por parcela en función del 
tiempo desde un incendio en las parcelas (Figura 3.7 B). Los gráficos muestran ausencia de tendencia con las 
restantes variables predictoras evaluadas, A) porcentaje de arena en el suelo y B) densidad de individuos por 
parcela. 
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Tabla 3.6. Análisis de los controles de la supervivencia y el reclutamiento de Eupatorium buniifolium. 
Supervivencia   n = 24   
 Factor Estimador  Wald X21 gl Valor p 
 Constante 1,7161 15,3063 1 <0,0001 
      
Reclutamiento    N = 10   
 Factor Estimador t gl Valor p 
 Constante 6,2039 8,0287 1 <0,0001 
 Años desde un 
incendio 
-0,3000  -6,7665 1 <0,0001 
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3.3.2 Dinámica transitoria y variaciones en el régimen de disturbios 
y el aislamiento de las poblaciones 
 
3.3.2.1 Baccharis dracunculifolia 
 
Los resultados de las simulaciones mostraron que con una frecuencia de 
incendios alta (1 cada 3 años) el número total de individuos de las poblaciones 
disminuyó rápidamente y las poblaciones aisladas se extinguieron. Las 
poblaciones que recibieron semillas de poblaciones vecinas mantuvieron un 
número constante de individuos en el mediano plazo, con fluctuaciones más 
marcadas en las poblaciones con migración más importante (figura 3.9, 
columna 1). 
 
Con una frecuencia de incendios de 1 cada 5 años, las poblaciones 
mantuvieron densidades siempre mayores a 50 individuos. Esto ocurrió 
independientemente del aporte de semillas proveniente de poblaciones vecinas 
(figura 3.9, columna 2). 
 
Con una frecuencia de incendios de 1 cada 8 años, las simulaciones 
mostraron que la densidad de las poblaciones es decreciente y sólo una 
proporción muy baja de ellas no se extinguen antes del tercer ciclo de 
incendios (24 años). Con  esta  frecuencia  de  incendios,  el aporte de semillas 
desde poblaciones vecinas permite mantener una densidad constante en el 
tiempo (aunque muy variable en el corto plazo). En estos casos, la mayoría de 
las poblaciones que reciben alta densidad de propágulos de poblaciones 
vecinas alcanzan mayor densidad que las que reciben menor cantidad de 
propágulos (figura 3.9, columna 3). 
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Figura. 3.9. Dinámica transitoria estimada de una población hipotética promedio de Baccharis dracunculifolia en 
un sitio relativamente arcilloso con muy baja densidad de palmeras (0-3 palmeras / 400m2). Cambio en el número 
total de individuos en los primeros 100 años de una serie. De izquierda a derecha diferentes períodos entre 
incendios consecutivos; 3, 5, 8, 12, 25 y 50 años entre incendios; de arriba abajo, sitios con diferente aislamiento 
representados por diferente aporte de semillas desde poblaciones vecinas: 0 (sitio aislado de poblaciones 
vecinas reproductivas), 200 (sitio más o menos aislado de una población vecina reproductiva) y 1500 (sitio 
contiguo a una población vecina reproductiva). Las líneas negras representan el percentil 5 y 95 de la distribución 
de frecuencias luego de 1000 simulaciones. 
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Figura. 3.9. Continuación. 
 
Cuando la frecuencia de incendios es de 1 cada 12, 25 o 50 años, las 
simulaciones mostraron un patrón similar al anterior (figura 3.9, columnas 4, 5 y 
6). Esto es, la mayoría de las poblaciones se extinguieron en los primeros 
ciclos de incendios. Al igual que con la frecuencia anterior, el aporte de 
propágulos desde poblaciones vecinas permitió a la mayoría de las poblaciones 
alcanzar densidades relativamente altas luego de cada incendio y la densidad 
alcanzada es mayor cuanto mayor es el aporte de las poblaciones vecinas. 
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Figura. 3.10. Dinámica transitoria estimada de una población hipotética promedio de Baccharis dracunculifolia en 
un sitio relativamente arcilloso con muy baja densidad de palmeras (0-3 palmeras / 400m2). Cambio en el número 
de individuos la clase más grande >200 cm de altura en los primeros 100 años de una serie. De izquierda a 
derecha diferentes períodos entre incendios consecutivos; 3, 5, 8, 12, 25 y 50 años entre incendios; de arriba 
abajo, sitios con diferente aislamiento representados por diferente aporte de semillas desde poblaciones vecinas: 
0 (sitio aislado de poblaciones vecinas reproductivas), 200 (sitio más o menos aislado de una población vecina 
reproductiva) y 1500 (sitio contiguo a una población vecina reproductiva). Las líneas negras representan el 
percentil 5 y 95 de la distribución de frecuencias luego de 1000 simulaciones. 
 
 
Los resultados de las simulaciones, discriminada la densidad de 
individuos reproductivos de la densidad total, mostraron que con una frecuencia 
de 1 incendio cada 3 años, no alcanzan producirse individuos reproductivos, 
independientemente que las semillas provengan del banco de semillas local o 
por migración (figura 3.10, columna 1). En las figuras correspondientes a 
individuos reproductivos sólo se muestran los individuos de más de 200 cm. El 
mismo patrón se observa para las otras dos clases reproductivas, 120-160 cm 
y 160-200 cm (resultados no mostrados). 
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Figura. 3.10. Continuación. 
 
Cuando la frecuencia de incendios es de 1 cada 5 años, la densidad de 
adultos fue muy variable y relativamente baja (figura 3.10, columna 2). En este 
caso, el aporte de semillas de poblaciones vecinas no modificó la densidad. 
Además, con esta frecuencia de incendios, las poblaciones podrían 
mantenerse aún estando aisladas. La cantidad de semillas aportadas por 
poblaciones vecinas no alcanzan para modificar sustancialmente el patrón 
observado. 
Cuando la frecuencia de incendios es de 1 cada 8, 12, 25 o 50 años, el 
número de individuos reproductivos disminuyó rápidamente luego de cada 
incendio. Luego del segundo ciclo de incendios la densidad fue generalmente 
muy baja y una proporción baja de las poblaciones alcanzaron una densidad de 
10 o 50 individuos adultos. Esta proporción aumentó con el aporte de semillas 
de poblaciones vecinas, principalmente las que recibieron alta densidad de 
propágulos (figura 3.10, columnas 3, 4, 5 y 6). 
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Figura. 3.11. Dinámica transitoria estimada de una población hipotética promedio de Eupatorium buniifolium en 
un sitio relativamente arcilloso con muy baja densidad de palmeras (0-3 palmeras / 400m2). Cambio en el número 
total de individuos en los primeros 100 años de una serie. De izquierda a derecha diferentes períodos entre 
incendios consecutivos; 3, 5, 8, 12, 25 y 50 años entre incendios; de arriba abajo, sitios con diferente aislamiento 
representados por diferente aporte de semillas desde poblaciones vecinas: 0 (sitio aislado de poblaciones 
vecinas reproductivas), 5 (sitio más o menos aislado de una población vecina reproductiva) y 65 (sitio contiguo a 
una población vecina reproductiva). Las líneas negras representan el percentil 5 y 95 de la distribución de 
frecuencias luego de 1000 simulaciones. 
 
 
3.3.2.2 Eupatorium buniifolium 
Los resultados de las simulaciones mostraron que con intervalos entre 
incendios de 3 a 12 años, las poblaciones mantienen una densidad total  de  
individuos relativamente alta a través del tiempo (figura 3.11 columnas 1, 2, 3 y 
4). Además se observó que a medida que aumenta la frecuencia de incendios 
aumenta la fluctuación en el número de individuos. Sin embargo, en este rango 
de frecuencias de incendio, ninguna población entre el 95% de las poblaciones 
más densas disminuyó su densidad hasta la extinción. 
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Figura. 3.11. Continuación. 
 
Cuando la frecuencia de incendios es muy baja (1 incendio cada 25 o 50 
años), las poblaciones presentaron grandes fluctuaciones en el número total de 
individuos (figura 3.11, columnas 5 y 6). En estas situaciones, aunque el patrón 
no cambia, la densidad  total alcanzada en las poblaciones que reciben 1/3 de 
los individuos por migración fue mayor que en las poblaciones con baja 
migración de propágulos o aisladas. 
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Figura. 3.12. Dinámica transitoria estimada de una población hipotética promedio de Eupatorium buniifolium en 
un sitio relativamente arcilloso con muy baja densidad de palmeras (0-3 palmeras / 400m2). Cambio en el número 
de individuos la clase más grande >200 cm de altura en los primeros 100 años de una serie. De izquierda a 
derecha diferentes períodos entre incendios consecutivos; 3, 5, 8, 12, 25 y 50 años entre incendios; de arriba 
abajo, sitios con diferente aislamiento representados por diferente aporte de semillas desde poblaciones vecinas: 
0 (sitio aislado de poblaciones vecinas reproductivas), 5 (sitio más o menos aislado de una población vecina 
reproductiva) y 65 (sitio contiguo a una población vecina reproductiva). Las líneas negras representan el percentil 
5 y 95 de la distribución de frecuencias luego de 1000 simulaciones. 
 
 
Cuando discriminé la densidad de individuos reproductivos de la densidad total 
en los resultados de las simulaciones, se observó que la mayoría de las 
poblaciones en sitios con una frecuencia de incendios de 3, 5, 8 o 12 años 
tienen individuos de la clase de tamaño mayor (figura 3.12, columna 1, 2, 3 y 
4). En las figuras correspondientes a individuos reproductivos sólo se muestran 
los individuos de más de 200 cm. El mismo patrón se observa para las otras 
tres clases reproductivas, 80-120 cm, 120-160 cm y 160-200 cm (resultados no 
mostrados). Además, el aporte de semillas desde poblaciones vecinas no 
produjo marcadas diferencias en la densidad de adultos a través del período de 
tiempo simulado. 
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Figura. 3.12. Continuación. 
 
Cuando la frecuencia de incendios es muy baja (1 incendio cada 25 o 50 
años), al igual que con la densidad total de individuos, las poblaciones 
presentan marcadas fluctuaciones en el número de los individuos de la clase 
de tamaño mayor (figura 3.12, columnas 5 y 6). Además, la densidad de los 
individuos adultos está levemente influenciada por el aporte de semillas de 
poblaciones vecinas, aunque sólo cuando ese aporte es alto. 
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Figura. 3.13. Densidades promedio estimadas del total de individuos y de las clases de mayor tamaño para 1000 
simulaciones en cada combinación de frecuencia de incendios y aislamiento de las poblaciones. Las curvas 
representan el diferente aporte de semillas desde poblaciones vecinas. Los puntos representan el promedio de 
densidad en series de 200 años sin considerar los primeros 50 para eliminar la influencia de los valores iniciales 
de las simulaciones. Las densidades promedio estimadas como 0 fueron reemplazadas por 0,01 para poder 
incluirlas en el gráfico. 
 
3.3.2.3 Experimentos de simulación. Resumen 
 
Promediando los resultados de las 1000 simulaciones de cada 
experimento, la densidad total promedio de Baccharis dracunculifolia fue, en 
general mayor que la de Eupatorium buniifolium (figura 3.13). Sin embargo, 
esta relación se invierte ya que Eupatorium presenta mayor densidad promedio 
de individuos de la clase de mayor tamaño (figura 3.13). La densidad de las 
poblaciones con relación a la frecuencia de incendios muestra una curva 
respuesta de óptimo, con una frecuencia óptima de incendios para Baccharis 
dracunculifolia aparentemente mayor que para Eupatorium buniifolium. El 
impacto del aislamiento de las poblaciones sería importante en Baccharis 
dracunculifolia, donde se observa que sólo cuando el aporte de semillas desde 
poblaciones vecinas es alto, la densidad promedio estimada de individuos 
adultos en 5 de las 6 frecuencias de incendios está por arriba de 1 individuo por 
parcela. La densidad promedio de individuos adultos en las poblaciones de 
Eupatorium buniifolium sería siempre mayor a 1 individuo por parcela, excepto 
cuando los incendios ocurren cada 25 o 50 años. Donde la frecuencia de 
incendio es mayor a 1 cada 25 años, la dinámica de las poblaciones de esta 
especie sería indiferente al aislamiento. 
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3.4. DISCUSIÓN 
 
Baccharis dracunculifolia 
 
Los patrones de supervivencia y reclutamiento que mostraron las 
poblaciones de Baccharis dracunculifolia diferencian claramente a las 
poblaciones compuestas por individuos instalados durante los primeros años 
luego de un incendio de las poblaciones constituidas por individuos instalados 
en períodos sin incendios recientes. Los individuos instalados luego de un 
incendio tuvieron baja supervivencia global promedio (<0,4, figura 3.4), que 
además disminuyó con el tiempo desde el incendio. La baja supervivencia de 
los individuos instalados en el pulso de reclutamiento post-fuego podría ser 
consecuencia de densodependencia en la supervivencia de individuos jóvenes 
en sitios con alta densidad de individuos. La disminución de la supervivencia en 
esta cohorte post-incendio sería consecuencia de que los individuos alcanzan 
sincrónicamente el estado adulto y senescente, por lo que una alta proporción 
de los individuos morirían simultáneamente. Los individuos instalados en 
períodos sin incendios recientes mostraron supervivencia global muy variable 
(<0,1 hasta >0,9) y sin un patrón definido en todo el rango observado de 
tiempos desde el incendio. En sitios sin incendios recientes, las poblaciones no 
estarían constituidas por individuos coetáneos. La alta variabilidad observada 
en la tasa de supervivencia global podría resultar de diferencias en la 
composición de las poblaciones; mientras que algunas podrían tener una alta 
proporción de individuos en un estadío particular, otras podrían tener 
representados todos los estadíos del ciclo de vida de la especie. En 
consecuencia, los patrones de supervivencia observados estarían relacionados 
con denso-dependencia y con diferencias en la estructura de las poblaciones, 
con un posible efecto “cohorte” en sitios recientemente incendiados. 
 
En relación con el reclutamiento, la disponibilidad de semillas y de 
micrositios aptos para la regeneración estarían influenciando los patrones 
descriptos. En los sitios recientemente incendiados se observó un pulso de 
instalación de individuos. Las poblaciones estudiadas en sitios no 
recientemente incendiados tuvieron un reclutamiento menor y muy variable 
entre sitios. En parte, esta variabilidad sería explicada por diferencias en la 
disponibilidad semillas ya que encontré una correlación positiva entre la 
densidad de individuos en la parcela y el número de reclutas. Este efecto fue 
estadísticamente significativo, aunque la magnitud del efecto indica que sería 
un factor poco influyente (figura 3.5). Esta atenuación del patrón podría 
deberse a que el número de semillas producido por los individuos presentes en 
la parcela estaría suplementado en diverso grado por semillas producidas por 
los individuos reproductivos presentes en la vecindad del stand evaluado. 
Galíndez (2008) observó este efecto en un stand recientemente incendiado, 
aunque el efecto también podría ser importante en sitios sin incendios recientes 
donde la densidad de la población local es muy baja. 
 
La disponibilidad de micrositios estaría relacionada con el tiempo desde 
un incendio y la densidad de palmeras. Sin embargo, los resultados sugieren 
que otros factores también influirían en la ocurrencia de micrositios aptos para 
el reclutamiento. El pulso de reclutamiento posterior a un disturbio sugiere que 
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Baccharis dracunculifolia es una especie pionera que se instala en los sitios 
abiertos luego que el fuego consumió la biomasa aérea de la vegetación. Este 
patrón fue descrito también por Goveto (2005) que identificó a Baccharis 
dracunculifolia como una de las especies (y la única leñosa en su estudio) que 
aumentaba notablemente su densidad luego de un incendio. Estos sitios 
abiertos disponibles para la instalación y supervivencia de plántulas 
disminuirían su frecuencia a medida que se recupera la vegetación del stand. 
Los cambios de la vegetación que determinan la disponibilidad de micrositios 
serían rápidos en los primeros años post-incendio (Goveto 2005) y poco 
variables luego de transcurridos unos años luego de un incendio. La densidad 
relativamente elevada observada en sitios sin incendio reciente podría 
relacionarse con pulsos de reclutamiento debidos a otros disturbios, 
posiblemente más locales como mortalidad de individuos adultos o remoción de 
la vegetación por excavaciones de armadillos (Chaetophractus villosus y 
Dasypus hybridus) y jabalíes europeos (Sus scrofa). Por ejemplo, hemos 
observado pulsos de reclutamiento en bordes de camino donde se eliminó 
mecánicamente la vegetación. La asociación entre reclutamiento y densidad de 
palmeras sugiere que las palmeras también influirían negativamente en el 
número o la calidad de los micrositios, lo que haría que pocas plántulas se 
instalaran o que las plántulas instaladas no sobrevivieran hasta el estado 
adulto. 
 
Los patrones de supervivencia y reclutamiento observados explican 
parcialmente los patrones de abundancia y de estructura por parcela descriptos 
en el capítulo 2. En el capítulo 2 encontré que la densidad de individuos por 
parcela fue muy variable y disminuyó en promedio con la proporción de arena 
en el suelo, y que los sitios abiertos tenían densidad promedio mayor que los 
sitios con estrato arbóreo (figura 2.8). Con respecto a la estructura, encontré 
que en sitios abiertos, en promedio, entre el 40 y 70 % de las poblaciones 
serían completas independientemente del tiempo desde el último incendio 
(figura 2.11). Además, en sitios con mayor proporción de arena en el suelo 
aumenta la proporción de poblaciones jóvenes o dispersas a costa de las 
envejecidas. Por otro lado, a medida que aumenta el estrato arbóreo, 
disminuye la proporción estimada de las poblaciones completas y envejecidas 
(hasta desaparecer) y aumenta la proporción de sitios con poblaciones 
dispersas. En el presente capítulo, no encontré asociación entre la proporción 
de arena en el suelo y las variables de la dinámica de las poblaciones. Esto 
podría deberse a que un control afecte la supervivencia de plántulas en unas 
situaciones y otro la supervivencia de adultos, con la consecuencia de que al 
evaluar la supervivencia en conjunto no se identifiquen los controles. También 
la ausencia de algunas combinaciones de factores en el parque dificultaría la 
identificación del patrón, sobre todo si estas situaciones tienen una impronta 
importante. Por ejemplo, no registré sitios que entre el primer y segundo censo 
aumentaran considerablemente su densidad como resultado de un pulso de 
reclutamiento diferente a los incendios. Estos pulsos deben ocurrir porque 
existen poblaciones densas en sitios sin incendios recientes. 
 
Los resultados de los experimentos de simulación resaltaron el rol de la 
frecuencia de incendios y de la dispersión de semillas entre poblaciones para 
mantener poblaciones viables. Según los resultados de los modelos evaluados, 
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las poblaciones no serían viables cuando la frecuencia de incendios es alta (1 
cada 3 años) porque los individuos de la población no alcanzan el estado 
reproductivo. Estas poblaciones sólo podrían existir con aporte de semillas 
desde poblaciones vecinas. Un incendio cada 5 años sería la frecuencia 
óptima, entre las frecuencias estudiadas, para mantener un sitio continuamente 
ocupado por Baccharis, ya que se mantendrían poblaciones aún si estuvieran 
completamente aisladas de otras poblaciones. En todas las simulaciones con 
frecuencias de incendios menores a 1 cada 8 años, las poblaciones mostraron 
grandes fluctuaciones de densidad. En estas fluctuaciones, una alta proporción 
de las poblaciones simuladas llegaron a una densidad promedio cercana a cero 
individuos. Además, sólo en las situaciones con migración de semillas, esas 
fluctuaciones alcanzaron densidades semejantes en cada ciclo. En ausencia de 
migración de semillas, las fluctuaciones disminuyeron rápidamente la amplitud 
hasta que las poblaciones prácticamente desaparecieron luego del segundo 
incendio, sin posibilidad de reinstalarse. Esto sugiere que tanto el flujo de 
semillas entre poblaciones como la ocurrencia de intervalos variables de tiempo 
entre incendios serían condiciones comunes y necesarias en el Parque 
Nacional El Palmar para mantener la ocupación de los sitios. 
 
Los modelos demográficos que construí representan poblaciones locales 
sometidas a condiciones ambientales correspondientes a arbustales o 
palmares muy abiertos con relativamente baja proporción de arena en el suelo, 
equivalentes a las poblaciones del panel superior izquierdo de la figura 2.11. La 
comparación de los resultados del capítulo 2 con las predicciones de las 
simulaciones muestra notables diferencias. La diferencia más notable entre 
estos dos resultados es la predicción, en las simulaciones, de una reducción 
extrema de la densidad de las poblaciones en sitios con 25 o más años sin 
incendios mientras que según las estimaciones presentadas en el capítulo 2, 
no existirían sitios con poblaciones dispersas (i.e. con menos de 15 individuos) 
en los primeros 40 años desde un incendio. Sin embargo, para discutir estos 
resultados, es necesario resaltar algunas diferencias importantes entre los dos 
análisis. Por un lado, los resultados del capítulo 2 muestran la frecuencia 
relativa esperada de 4 tipos de poblaciones en sitios con diferente fecha desde 
el último incendio, independientemente de la frecuencia anterior al último 
incendio registrado. Además, una población, por ejemplo, con 15 años desde el 
último incendio, mostró una estructura determinada por tasas demográficas que 
actuaron durante 15 años, algunos de los cuales podrían haber sido años 
favorables y otros desfavorables. En contraste, las simulaciones del presente 
capítulo muestran la dinámica promedio de poblaciones que se diferencian 
explícitamente en la frecuencia de incendios, y en este caso, las poblaciones 
locales fueron precedidas por una frecuencia de incendios definida. Además, 
las tasas utilizadas en las simulaciones fueron estimadas con las 
observaciones obtenidas en años particulares. Esto es, las transiciones para 
simular la estructura de una población con 15 años desde el último incendio 
representan estimaciones de las tasas que ocurrieron entre 2002 y 2004 o 
2003 y 2005. Sin embargo, estos años no necesariamente representan el 
espectro de condiciones que componen el régimen ambiental de este 
ecosistema. Estas diferencias podrían justificar la discrepancia entre ambos 
resultados. Sin embargo, aunque en promedio las poblaciones simuladas 
alcanzan densidades muy bajas rápidamente luego de un incendio, existen 
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poblaciones en los percentiles superiores que mantienen densidades que, 
según el umbral definido en el capítulo 2, corresponderían a poblaciones no 
dispersas. Esto es notablemente más marcado durante el primer ciclo post 
incendio. Estas dos observaciones podrían sugerir que los modelos incluyen 
sobreestimaciones de las tasas de mortalidad. Todas las estimaciones para 
más de 40 años luego de un incendio son extrapolaciones en estos análisis, ya 
que estas situaciones no existían en el Parque Nacional El Palmar al momento 
de censar las poblaciones de arbustos. 
 
Eupatorium buniifolium 
 
Los patrones de supervivencia y reclutamiento que mostraron las 
poblaciones de Eupatorium buniifolium se ajustan parcialmente a lo esperado 
según la estrategia de respuesta a los incendios. El análisis de la supervivencia 
en cada sitio mostró que las poblaciones de Eupatorium buniifolium tienen una 
alta supervivencia bianual estimada (>0,5) que es más variable entre los sitios 
recientemente incendiados que en los sitios sin incendios recientes (figura 3.7). 
La alta supervivencia es esperable ya que los individuos de esta especie 
potencialmente pueden regenerar las estructuras aéreas a partir del xilopodio. 
La alta variabilidad de la supervivencia entre los sitios recientemente 
incendiados puede deberse a que la estructura de las poblaciones es más 
heterogénea. En estos sitios las poblaciones están compuestas por individuos 
adultos que sobrevivieron al incendio y plántulas recientemente instaladas. Por 
esto, la tasa de supervivencia global de la población estaría compuesta por las 
supervivencias de individuos de diferentes estadíos. Entonces, diferencias en la 
abundancia relativa de los distintos estadíos entre sitios, podrían resultar en 
supervivencias globales variables entre sitios. Por otro lado, las poblaciones de 
sitios sin incendios recientes, estarían compuestas sólo por individuos adultos 
(ver figura 2.11 panel izquierda). Esto resultaría en tasas de supervivencia 
menos variables entre poblaciones ya que dependería de la variabilidad en la 
mortalidad dentro de estadíos de adultos.  
 
En relación con el reclutamiento, detecté plántulas casi exclusivamente 
en sitios con incendio reciente, y, en todos los casos, en sitios sin palmeras. 
Este resultado sugiere que la instalación de nuevos individuos de Eupatorium 
buniifolium, al igual que Baccharis dracunculifolia, sería dependiente de la 
disponibilidad de micrositios determinados posiblemente por el ambiente 
lumínico (Galíndez et al. 2009). Este patrón de reclutamiento define a 
Eupatorium buniifolium como rebrotante facultativa (Menges y Kohfeldt 1995) 
aunque con reclutamiento casi exclusivamente luego de los incendios, similar a 
lo que ocurre con las especies serótinas (Buhk et al. 2007). El patrón de 
reclutamiento sugiere que esta especie sería dependiente de los disturbios 
para mantener poblaciones en el largo plazo. 
 
Los patrones de supervivencia y reclutamiento observados explican 
parcialmente los patrones de abundancia y de estructura por parcela descriptos 
en el capítulo 2. En el capítulo 2 encontré que la densidad y la estructura de las 
poblaciones locales estaban fuertemente relacionadas con el porcentaje de 
arena en el suelo. Los resultados de ese capítulo mostraron que a medida que 
aumentó el porcentaje de arena en el suelo disminuyó la densidad de las 
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poblaciones locales (figura 2.10), y que esto coincidió con el aumento en la 
frecuencia esperada de poblaciones reducidas o ausentes (figura 2.12). 
Además, a medida que aumentó el tiempo desde un incendio, disminuyó la 
frecuencia promedio de las poblaciones completas y aumentó la frecuencia 
esperada de poblaciones envejecidas. En el presente capítulo encontré que el 
reclutamiento en períodos sin incendios es muy bajo (menor a 1 plántula cada 
400m2) y esto concuerda con la predicción de ocurrencia de poblaciones con 
individuos jóvenes en sitios recientemente incendiados (poblaciones completas, 
figura 2.12). La alta supervivencia global promedio en las poblaciones de 
Eupatorium buniifolium, característica de especies longevas, y el reclutamiento 
asociado con los incendios explicarían la permanencia de poblaciones casi 
exclusivamente con individuos adultos a medida que aumenta el tiempo desde 
el incendio (poblaciones envejecidas). 
 
Los resultados de los experimentos de simulación, al igual que en 
Baccharis, mostraron que los incendios son importantes para mantener la 
ocupación de un sitio. Aparentemente con cualquier frecuencia de incendios 
mayor que uno cada 25 años, aseguran la persistencia de las poblaciones en 
un sitio, inclusive considerando sólo la densidad de los individuos de la clase 
de mayor tamaño (figura 3.12). Cuando la frecuencia de incendios es de 1 cada 
25 años o menor, la persistencia de las poblaciones se ve comprometida. A 
partir de esta frecuencia de incendios, emerge como factor importante la 
dispersión de semillas entre poblaciones. En estos casos, con una migración 
relativamente abundante entre poblaciones, la densidad de individuos post-
incendio se recuperaría (figura 3.11). Sin embargo, aún en estos casos, la 
densidad de individuos de la clase de mayor tamaño es siempre muy baja, 
inclusive en las poblaciones correspondientes a las simulaciones que alcanzan 
mayor densidad (i.e. las correspondientes al percentil 95 en la figura 3.12). La 
recuperación rápida luego de un incendio es típica de las especies rebrotantes, 
aún cuando la frecuencia de incendios es alta. Sin embargo, el límite de 
recuperación con fuegos frecuentes (la tasa de mortalidad por “agotamiento”) 
no se conoce (Menges 2007). 
 
Al igual que para Baccharis, los modelos demográficos representan a las 
poblaciones locales de ambientes muy abiertos con relativamente baja 
proporción de arena en el suelo, equivalentes a las poblaciones del panel de la 
izquierda en la figura 2.12. La dinámica de las poblaciones de Eupatorium que 
modelé en este capítulo podría predecir el patrón de estructura poblacional 
estimado en el capítulo 2. Aún considerando las diferencias metodológicas que 
describí antes entre los dos enfoques, los experimentos de simulación predicen 
que la densidad promedio de las poblaciones disminuye con el tiempo desde el 
incendio y esto resultaría en el aumento de la frecuencia promedio de 
poblaciones ausentes (figura 2.12). Además, la predicción del 100% de 
poblaciones con individuos adultos en los primeros años post incendio 
(poblaciones completas o envejecidas) sugiere que en el Parque Nacional El 
Palmar la frecuencia de incendios no ha superado el límite de recuperación de 
esta especie. El patrón de reclutamiento observado y utilizado en las 
simulaciones sugiere que un pulso de reclutamiento post-incendio alcanzaría 
para mantener la densidad de individuos jóvenes durante muchos años. 
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3.5. CONCLUSIÓN 
 
Los resultados de los dos tipos de análisis presentados en este capítulo 
sugieren que los incendios tienen efectos directos e indirectos sobre las 
poblaciones de las dos especies. Por un lado afectan la supervivencia de los 
individuos y por otro lado influirían en la generación del ambiente adecuado 
para la regeneración de ambas especies. Además, los cambios en la estructura 
de las poblaciones dependientes del tiempo desde el último incendio, y, 
posiblemente, los cambios sucesionales en la comunidad, determinarían el 
comportamiento de las poblaciones cuando ocurre un nuevo incendio. Esto es, 
dependiendo la densidad de individuos en cada estadío del ciclo de cada 
especie en los años previos al incendio, las poblaciones tendrían la capacidad 
de mantener un banco de semillas suficiente para recuperarse luego del 
incendio. Inclusive, podría producir semillas extras que arribarían a poblaciones 
vecinas. Por el contrario, si la densidad de adultos en los años previos al 
incendio, las poblaciones dependerían de la llegada de semillas desde 
poblaciones contiguas para mantener la ocupación de un sitio luego de un 
incendio. Esta combinación de estructura de la población local y conectividad 
con poblaciones vecinas determinaría una dinámica de fuente-sumidero 
(Pulliam 1988, Watkinson y Sutherland 1995, Eriksson 1996) en la que la 
condición fuente o sumidero de cada población estaría determinada por el 
tiempo desde el disturbio. El tipo de dinámica de Baccharis dracunculifolia y 
Eupatorium buniifolium en las sabanas del Parque Nacional El Palmar sería 
similar. Sin embargo, la magnitud y dependencia de la influencia del tiempo 
desde un incendio y la dimensión de la migración serían dependientes de la 
especie. 
 
 
Capítulo 4  
 
 
 
 
 
 
Interacción entre individuos de Baccharis dracunculifolia y Eupatorium 
buniifolium en una sabana arbustiva del Parque Nacional El Palmar 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Este capítulo ha sido publicado en: Biganzoli, F., T. Wiegand & W. B. Batista. 2009. Fire-
mediated interactions between shrubs in a South American temperate savannah. Oikos 118: 
1383-1395. 
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4.1. INTRODUCCIÓN 
 
Los incendios influencian la estructura y dinámica de las sabanas a 
través de afectar diferencialmente la mortalidad y la regeneración de las 
especies vegetales que las componen (Walker y Noy-Meir 1982, Motzkin et al. 
1993, Bond y van Wilgen 1996, Menges y Kimmich 1996, Lesica 1999, Platt 
1999, Quintana-Ascencio y Menges 2000). Dependiendo de las características 
de los incendios, tales como la estación en la que se producen, la intensidad o 
la duración, distintas especies de plantas presentan diferente tasa de 
supervivencia luego del fuego así como diferente tasa de reclutamiento luego 
del incendio a partir de reproducción vegetativa o establecimiento de plántulas 
(Platt et al. 1988, Sparks y Oechel 1993, Hodgkinson 1998, Hoffmann 1998, 
Núñez y Calvo 2000, Cirne y Scarano 2001, Menges y Deyrup 2001, Danthu et 
al. 2003). En relación con estas respuestas, los arbustos de sabanas sujetas a 
incendios frecuentes pueden dividirse en dos grupos contrastantes de 
dependiendo de la estrategias poblacional en presencia de incendios: las 
especies rebrotantes y las especies semillantes (Keeley 1986, Pate et al. 1991, 
Bond y van Wilgen 1996). Una proporción sustancial de los individuos de las 
especies rebrotantes sobreviven al incendio y regeneran a partir de órganos 
vegetativos de resistencia (Hodgkinson 1998, Vesk y Westoby 2004). En 
contraste, los individuos de las especies semillantes mueren por causa del 
incendio y sus poblaciones se regeneran exclusivamente a partir de semillas 
(Moreno y Oechel 1992, Clemente et al. 2007). Como resultado de estas 
diferencias, las abundancias de individuos de especies rebrotantes y 
semillantes en sabanas incendiadas frecuentemente están determinadas por la 
supervivencia y el reclutamiento luego del incendio, respectivamente.  
 
Los efectos del fuego sobre cada población de arbusto pueden estar 
influenciados por la presencia de otras especies en la comunidad. Por ejemplo, 
una especie rebrotante con alta supervivencia al incendio y rápido crecimiento 
post incendio podría ocupar sitios y disminuir el establecimiento de una especie 
semillante (Bond y Midgley 2001, Keith et al. 2007). En este caso, las 
poblaciones de semillantes podrían desarrollar una estrategia fugitiva, 
persistiendo y creciendo como resultado de una rápida colonización por parte 
de las plántulas del espacio liberado por el incendio (Platt 1975, Tyler 1995, 
Eshel et al. 2000). Alternativamente, las especies semillantes podrían afectar 
las características locales del incendio de manera de aumentar la mortalidad de 
las plantas vecinas, y, como consecuencia, aumentar la cantidad de espacio 
abierto disponible para el establecimiento de sus plántulas (una estrategia killer 
sensu Bond y Midgley 1995). Algunas especies que resultan favorecidas por 
los incendios podrían aún tener características que aumenten la probabilidad 
de ocurrencia de un incendio, y consecuentemente, aumentar la mortalidad de 
las plantas competidoras en su vecindad (especies pirogénicas, Mutch 1970, 
Williamson y Black 1981, Platt et al. 1991, Bond y Midgley 1995, Kerr et al. 
1999, Schwilk y Kerr 2002, Ojeda et al. 2005). 
 
Las interacciones mediadas por los incendios entre especies que 
resultan más o menos favorecidas por los incendios es esperable que 
determinen patrones espaciales específicos de mortalidad y regeneración 
(Silver y Di Paolo 2006). Primero, si la mortalidad de las especies rebrotantes 
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causada por los incendios fuera incrementada por la presencia de individuos de 
una especie semillante, debería ser mayor en áreas donde la densidad de 
semillantes en el momento del incendio fuera mayor. Segundo, si el 
establecimiento de las semillantes luego de un incendio estuviera limitado por 
la disponibilidad de espacio que dejan los individuos que rebrotan, la densidad 
de plántulas de las semillantes debería ser mayor en los espacios abiertos y 
menor en la vecindad de los arbustos rebrotados (Bond y Midgley 1995, Kerr et 
al. 1999, Schwilk y Kerr 2002, Ojeda et al. 2005). El análisis detallado de los 
patrones espaciales de mortalidad y regeneración tendría el potencial para 
identificar interacciones existentes entre especies de arbustos (Barot et al. 
1999, de la Cruz et al. 2008). 
 
En este capítulo examino los patrones espaciales de distribución, de la 
mortalidad debida al incendio y del establecimiento posterior al incendio de 
Baccharis dracunculifolia y Eupatorium buniifolium en las sabanas del Parque 
Nacional El Palmar para buscar evidencias de interacciones mediadas por los 
incendios. Baccharis dracunculifolia es una especie de arbusto con ciclo de 
vida corto, un único tallo principal, muere luego de un incendio pero recluta 
abundantemente en sitios recientemente quemados; Eupatorium buniifolium es 
una especie de arbusto relativamente longeva, con numerosos tallos que 
radian desde un xilopodio subterráneo y cuyos individuos pueden sobrevivir y 
rebrotar con vigor luego de un fuego (Galíndez et al. 2009). Basado en estas 
características generales de las especies, surge la hipótesis que la ocupación 
del espacio por los individuos rebrotantes de Eupatorium buniifolium luego de 
un incendio limitaría el establecimiento de las plántulas de Baccharis 
dracunculifolia y, por lo tanto, Baccharis dracunculifolia se beneficiaría si 
aumenta la mortalidad de EB (Bond y Midgley 1995). Luego de un incendio 
natural que afectó una porción importante de las sabanas del Parque Nacional 
El Palmar en 2000, instalamos dos parcelas y en ellas mapeamos todos los 
individuos muertos y sobrevivientes de especies arbustivas, así como los 
nuevos individuos instalados en el año posterior al incendio. Basado en estos 
mapas, realicé análisis estadísticos detallados orientados a determinar si los 
patrones espaciales de los arbustos, la mortalidad y el establecimiento 
posteriores a un incendio son consistentes con las ideas de interacciones entre 
especies mediadas por el fuego. Para realizar las pruebas estadísticas, 
construí los modelos nulos apropiados con técnicas de simulación y remuestreo 
(Barot et al. 1999, Wiegand y Moloney 2004, Getzin et al. 2006). 
 
 
4.2. MÉTODOS 
 
4.2.1. Área de estudio 
 
Los arbustales estudiados se encuentran en la parte alta del paisaje del 
Parque Nacional El Palmar sobre suelo arcilloso con una ondulación 
característica en superficie denominada gilgai (Corbett 1969, van der Sluijs 
1971, Bertolini 1995). Este microrelieve está formado por pequeñas crestas y 
valles de aproximadamente 5m de ancho con una diferencia de elevación de 
alrededor de 35cm, lo que probablemente determina diferencias en el régimen 
de humedad del suelo (Corbett 1969). La vegetación en este ambiente está 
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dominada por arbustos de los géneros Baccharis, Eupatorium y Vernonia y por 
una comunidad diversa de gramíneas (p. ej. Panicum prionitis, Paspalum 
quadrifarium, Andropogon lateralis, Axonopus sufultus) que alcanzan alta 
biomasa principalmente en los parches con poca cobertura de arbustos.  
 
 
4.2.2. Parcelas 
 
En enero de 2000, un incendio natural afectó a más de 1100 hectáreas 
de arbustales y sabana con palmeras en el Parque Nacional El Palmar. La 
fecha del incendio fue anterior al momento de dispersión de las semillas de las 
dos especies estudiadas; como consecuencia, los individuos de estas especies 
no produjeron semillas en ese año dentro del área afectada por el incendio. 
Para las dos especies, el banco de semillas que sobrevivió al fuego contribuyó 
con el 70% de las plántulas emergidas mientras que semillas dispersadas al 
área con posterioridad al incendio contribuyeron con el restante 30% (Galíndez 
2008). Un mes luego del incendio, instalamos dos parcelas en sitios que 
caracterizamos como típicos de sabana abierta con baja densidad de palmeras 
basados en un estudio previo de vegetación (Goveto 2005) (Figura 4.1). La 
Parcela 1 (550m2) fue instalada en un sitio que había sido afectado por un 
incendio ocurrido 8 años antes, mientras que la parcela 2 (500 m2) en un sitio 
que no había sido afectado por incendios por al menos 30 años. Ambas 
parcelas estaban localizadas en la parte alta del paisaje y presentaban similar 
pendiente y microrelieve. Las dos parcelas examinadas en este estudio no son 
repeticiones estadísticas de los sitios de la sabana del Parque Nacional El 
Palmar. Por esta razón, los datos de estas parcelas no se utilizaron para hacer 
inferencia estadística sobre la generalidad de los patrones espaciales 
observados o sobre la respuesta a las diferencias de vegetación en todo el 
paisaje del Parque Nacional El Palmar. En su lugar, analicé los patrones 
espaciales dentro de cada parcela para examinar una hipótesis a priori acerca 
de las interacciones entre arbustos. 
 
 
Figura 4.1. Ubicación geográfica de las dos parcelas y del incendio que afectó el Parque Nacional El 
Palmar en 2000. 
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4.2.3. Obtención de los datos 
 
Dentro de cada parcela, identificamos y mapeamos todos los individuos 
vivos o muertos de especies arbustivas (Figura 2a). El reconocimiento de la 
especie a la que pertenecía cada individuo muerto lo pudimos realizar 
fácilmente basados en las características de la corteza. Para este estudio, tomé 
la disposición espacial de todos los individuos vivos y muertos como una 
estimación de la disposición espacial de los individuos presentes antes del 
incendios (Kenkel 1988, Rebertus et al. 1989, Little 2002). Todos los individuos 
registrados los consideré como adultos, ya que supuse que cualquier juvenil 
presente antes del incendio fue probablemente consumido totalmente por el 
fuego. Para Eupatorium, registramos el perímetro del xilopodio como medida 
de tamaño de arbusto antes del incendio. Un año después del incendio, 
identificamos y mapeamos todos los individuos recientemente establecidos de 
especies arbustivas en cada parcela (Figura 2b). Además, caractericé la 
topografía de cada parcela mediante la medición de la altitud relativa en los 
puntos de intersección de una grilla de 2x1 m con una Estación Total LEICA 
TCR 1105. Con base en observaciones de campo, consideré que esa grilla era 
apropiada para caracterizar la ondulación suave presente en las parcelas. A 
partir de estas mediciones interpolé un valor de elevación para la ubicación de 
cada arbusto presente en las parcelas (ArcView GIS 3.3, ESRI Inc. 2002). 
 
 
4.2.4. Análisis 
 
4.2.4.1. Patrones espaciales de primer orden 
 
Para caracterizar el contexto en el que realicé los análisis para buscar 
evidencia de interacciones mediadas por el fuego entre las especies de 
arbustos, en primer lugar analicé las asociaciones a escala gruesa entre el 
micro-relieve y la distribución de arbustos y la mortalidad causados por el 
fuego. Para describir las asociaciones espaciales entre los arbustos y la 
elevación analicé la densidad de arbustos en las partes de las parcelas con 
elevación más alta y más baja que la elevación mediana. Los intervalos de 
confianza aproximados del 95% para las densidades medias los calculé 
basados en la distribución de Poisson. 
 
Para examinar la asociación entre la topografía y la mortalidad de los 
arbustos, clasifiqué a los arbustos de cada una de dos clases de elevación, 
usando la elevación mediana como límite de clase, en vivos y muertos y luego 
construí intervalos de confianza del 95% basados en la distribución binomial 
para las tasas de mortalidad en cada clase de elevación (Steel y Torrie 1980, p. 
479). Además, grafiqué la distribución de frecuencia acumulada de las 
elevaciones observadas de individuos de Eupatorium muertos y sobrevivientes, 
y la comparé con bandas de confianza del 95% para las frecuencias esperadas 
bajo la hipótesis de que la mortalidad es igual en todos los puntos de cada 
parcela. Para ello, realicé 1000 simulaciones en las que etiquetaba al azar a 
cada individuo como vivo o muerto con la misma probabilidad a la mortalidad 
observada en cada parcela. A partir de estas simulaciones, obtuve 1000 
distribuciones de frecuencia acumulada de las elevaciones de arbustos 
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muertos y sobrevivientes, respectivamente, y eliminando los valores de 
frecuencia 2,5 mayores y menores para cada elevación obtuve las bandas de 
confianza. Al mantener la localización de los arbustos fija en las simulaciones, 
evalué la asociación entre la mortalidad de arbustos y la topografía, evitando 
una asociación espuria debido a las diferencias de densidad entre las partes de 
las parcelas con diferentes alturas. 
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Figura 4.2. (a) Aspecto general de la distribución espacial de los arbustos en las parcelas 1 y 2 antes del incendio 
de 2000 realizado a partir de las localizaciones de los individuos vivos y muertos; (b) Localización de los 
individuos nuevos instalados en las parcelas un año después del incendio. Las dimensiones de las parcelas 
medidas en centímetros. 
 
 
4.2.4.2. Patrones espaciales de segundo orden  
 
Para responder a siete preguntas específicas acerca de las asociaciones 
espaciales en la distribución, mortalidad, y el establecimiento de arbustos en 
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las parcelas mapeadas realicé una serie de análisis patrones espaciales de 
puntos (Ripley 1981, Stoyan y Stoyan 1994, Diggle 2003) (Tabla 4.1). Las 
preguntas 1 a 3 se refieren a los patrones de distribución de los arbustos antes 
del incendio, para describir los escenarios en los que las interacciones 
mediadas por el fuego ocurrirían; las preguntas 4 a 6 describen los patrones de 
supervivencia y mortalidad de Eupatorium necesarios para inferir acerca de la 
idea de que Baccharis puede aumentar la proporción de Eupatorium muertos 
por el fuego; la pregunta 7 organiza el análisis del patrón de reclutamiento de 
los arbustos necesarios para evaluar la posible influencia de los arbustos 
rebrotantes en el reclutamiento de plántulas.  
 
Los análisis se basaron en el estadístico O-ring )(rO , que mide la 
densidad esperada de puntos vecinos situados a una distancia r de un punto 
arbitrario de la configuración estudiada (Getis y Franklin 1987, Penttinen et al. 
1992, Condit et al. 2000, Wiegand y Moloney 2004). Para examinar la 
asociación espacial entre los puntos de dos clases 1 y 2, el estadístico O-ring 
)(12 rO  evalúa la densidad de puntos de la clase 2 ubicados en distancia r de 
un punto arbitrario de la clase 1 y se calcula como: 
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donde [ ]2Points  es un operador que cuenta el número observado de puntos 
de la clase 2 en un anillo, )(rR
w
i , con radio r y ancho w centrado en el punto i 
de la clase 1, [ ]Area  es un operador que cuenta el área del mismo anillo 
)(rR wi , y n1 es el número total de puntos en la clase 1 de la parcela (Wiegand y 
Moloney 2004). Para el análisis del patrón univariado, la clase 2 es la misma 
que la clase 1. 
 
El estadístico )(ˆ rO  lo calculé para grupos específicos de puntos 
presentes en mis mapas (es decir, individuos sobrevivientes o muertos y 
plántulas de las dos especies), necesarios para responder a las preguntas. El 
alejamiento del valor observado de )(ˆ rO  de lo esperado bajo el modelo nulo 
subyacente a una hipótesis específica fue evaluado por medio de simulaciones 
de Monte Carlo realizadas para generar distribuciones de probabilidad 
específica de los correspondientes )(ˆ rO  en cada hipótesis nula. Los valores 
del estadístico observado )(ˆ rO  por debajo del percentil 2,5 de la distribución 
nula correspondiente se interpretan como una segregación significativa entre 
las clases de puntos para la distancia r, mientras que los valores del estadístico 
observado )(ˆ rO  por encima del percentil 97,5 de la distribución nula se 
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interpretan como una agregación significativa entre las clases de puntos en la 
distancia r. Los percentiles seleccionados no proporcionan una medida precisa 
del nivel de significancia de las pruebas ya que el error tipo I puede estar 
aumentado debido que estamos realizando inferencias simultánea (Loosmore y 
Ford 2006). 
 
Para eliminar los patrones de primer orden (es decir, gradientes en la 
densidad a través de las parcelas o grupos de individuos muy grandes) que 
podrían ocultar los efectos de las interacciones entre los arbustos (Wiegand y 
Moloney 2004), los estadísticos O(r) fueron simulados bajo modelos nulos 
basados en procesos heterogéneos Poisson manteniendo la intensidad de los 
patrones a escalas más grandes, pero eliminando las estructuras espaciales a 
escalas más pequeñas (Wiegand y Moloney 2004, Wiegand et al. 2007a, 
Wiegand et al. 2007b). Con este fin, apliqué el proceso heterogéneo Poisson 
aleatorizando la posición de los puntos teniendo en cuenta su densidad en una 
ventana circular móvil de radio R=5 m, en lugar de la densidad media en toda 
la parcela, como se haría para un proceso Poisson homogéneo (Wiegand y 
Moloney 2004, Getzin et al. 2006). Esto restringe las interpretaciones del patrón 
de segundo orden a las interacciones que podrían ocurrir entre los arbustos a 
una distancia igual o inferior a 5m (Wiegand y Moloney 2004). El radio de 5m 
fue elegido subjetivamente basado en la longitud de las parcelas (20 a 25 m) y 
en la escala en la que los patrones de densidad de arbustos dentro de las 
parcelas parecían ser heterogéneos (Wiegand y Moloney 2004). Sin embargo, 
dado que ni Baccharis ni Eupatorium tienen sistemas radicales que se 
extienden mucho lateralmente (Biganzoli, no publicado), las interacciones 
directas entre los individuos de estas especies de arbustos separados más de 
5m no serían importantes. 
 
Los cálculos los realicé con el software Programita (www.thorsten-
wiegand.de/towi_programita.html/, Wiegand y Moloney 2004). Este programa 
utiliza un enfoque basado en grillas para estimar el estadístico )(ˆ rO  para los 
patrones observados y simulados y corrige el efecto borde mediante la 
ponderación de la proporción de la superficie del anillo que se encuentra dentro 
de la parcela. Utilicé una grilla con celdas de 0,25 x 0,25 m y anillos de 0,25 m 
de ancho (una celda).  
 
Cada una de las preguntas en las cuales he organizado el estudio de 
patrones de segundo orden la abordé con un análisis específico definido por 
una selección de puntos de los mapas y un modelo nulo correspondiente a una 
hipótesis particular de no-interacción (Barot et al. 1999, Goreaud y Pélissier 
2003, Wiegand y Moloney 2004). 
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Tabla 4.1. Hipótesis evaluadas para inferir interacciones entre arbustos en respuesta al disturbio producido por 
incendios. 
 
 Hipótesis nula Modelo nulo 
Patrones pre incendio   
1 ¿Los arbustos de cada especie y 
estadío estaban agregados o 
segregados en el espacio? 
Ausencia de interacción entre 
arbustos a escalas menores a 5m 
Proceso Poisson heterogéneo con 
ventana móvil de 5m para estimar la 
intensidad 
2 ¿Los individuos adultos de Baccharis, 
Eupatorium o de otras especies 
estaban asociados o segregados en 
el espacio? 
Independencia entre os patrones Movimiento toroidal 
3 ¿Los individuos pequeños de 
Eupatorium estaban asociados con 
los individuos de Baccharis? 
Disposición espacial aleatoria de los 
individuos pequeños de Eupatorium 
con relación a los de Baccharis 
Categorización aleatoria trivariada 
 
Patrones post incendio 
  
4 ¿La mortalidad y/o supervivencia de 
Eupatorium ocurrió en parches? Mortalidad aleatoria de Eupatorium 
Categorización aleatoria univariada, 
prueba estadística univariada g11(r) 
5 ¿Los individuos muertos de 
Eupatorium estaban asociados o 
segregados de los sobrevivientes? 
Mortalidad aleatoria de Eupatorium Categorización aleatoria bivariada, prueba estadística bivariada g12(r) 
6 ¿Los individuos de Baccharis (o de 
otras especies) aumentaron la 
mortalidad de Eupatorium debida al 
incendio? 
Mortalidad aleatoria de Eupatorium Categorización aleatoria trivariada 
7 ¿Las plántulas de Baccharis o 
Eupatorium que se establecieron un 
año después del incendio estuvieron 
influenciadas por el patrón espacial 
de los adultos? 
Independencia entre los patrones 
espaciales de las plántulas y los 
adultos 
Condición antecedente (patrón de 
adultos fija) y proceso Poisson 
heterogéneo para el patrón de las 
plántulas 
 
 
 
Análisis 1. ¿Estaban agregados o segregados en el espacio los 
arbustos de cada especie o estadío antes del incendio? 
Para responder a esta pregunta, analicé el patrón espacial univariado de 
la distribución de los arbustos. Utilicé el modelo nulo de proceso Poisson 
heterogéneo que considera las diferencias de densidad dentro de la parcela 
para detectar las interacciones espaciales entre los arbustos de un mismo tipo.  
 
Análisis 2. ¿Estaban agregados, segregados o independientemente 
distribuidos en el espacio los individuos adultos de diferente especie? 
En este caso analicé los patrones espaciales bivariados de distribución 
de los arbustos utilizando el modelo nulo de movimiento toroidal de los puntos 
(Dixon 2002, Wiegand y Moloney 2004) para evaluar la independencia entre los 
patrones de dos especies diferentes. En este modelo nulo, la relación espacial 
entre los puntos se mantiene fija dentro de cada especie, pero el patrón de uno 
de ellos se mueve aleatoriamente en relación con el otro en cada simulación 
del modelo nulo.  
 
Análisis 3. ¿Estaban asociados los individuos pequeños de Eupatorium 
con los individuos de Baccharis? 
Para responder a esta pregunta, desarrollé un modelo nulo que involucra 
tres patrones. El primero de ellos fue el patrón espacial de los individuos de 
Baccharis (este es el "patrón antecedente"), y los otros dos patrones surgen de 
clasificar a los individuos de Eupatorium (en este caso en 1: pequeño, 2: no 
pequeño). El procedimiento para comprobar si la categoría "pequeños" de la 
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especie Eupatorium se asoció a la presencia de vecinos Baccharis fue la 
siguiente: visitamos todos los arbustos Baccharis i y determinamos el número 
de Eupatorium pequeños que se encuentran a la distancia r de cada uno 
( )(1, rni ) así como el número de celdas ubicadas a la distancia r que tienen 
Eupatorium (independientemente del tamaño) ( )(rai ). Con estos conteos, se 
calcula el siguiente estadístico, 
∑
∑
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i
a
ra
rn
rp )(
)(
)(
1,
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En nuestro caso, el tamaño de la celda era suficientemente pequeña 
como para no contener más de un individuo de Eupatorium y, por tanto, este 
estadístico es una función de conexión entre marcas (mark-connection function, 
Illian et al. 2008). Esta función )(1, rpa  describe la probabilidad condicional de 
que un Eupatorium escogido aleatoriamente, a una distancia r de un Baccharis, 
sea pequeño. La evaluación se basa en el modelo nulo producido asignando de 
forma aleatoria a todos los arbustos Eupatorium la categoría "pequeño" o “no 
pequeño” manteniendo las proporciones de pequeños y no pequeños originales 
de la parcela. de la Cruz et al. 2008 (2008) desarrollaron una prueba 
estadística similar para este modelo nulo.  
 
Análisis 4. ¿La mortalidad causada por el fuego y/o la supervivencia 
estuvieron agrupadas? 
El enfoque a estas preguntas fue en el marco de asignar categorías en 
procesos puntuales (Stoyan y Stoyan 1994). Aquí las categorías a asignar a los 
individuos de Eupatorium es la propiedad "muerta" y la pregunta es si el 
proceso que asigna la categoría de muerta a los arbustos actuó al azar sobre el 
patrón de arbustos (es decir, mortalidad aleatoria; Kenkel 1988). Los arbustos 
muertos de Eupatorium fueron etiquetados como clase 1 y arbustos 
sobrevivientes a la clase 2. Utilicé el modelo nulo de categorización aleatoria 
(random labelling, Dixon 2002, Goreaud y Pélissier 2003, Wiegand y Moloney 
2004) que asigna aleatoriamente la categoría muerto a los individuos de 
Eupatorium, manteniendo el número observado de individuos muertos en la 
parcela. Analicé la relación entre los individuos muertos así como la de los 
sobrevivientes para evaluar si tanto los individuos muertos o los sobrevivientes 
estaban agregados, condicional al patrón espacial observado de los individuos 
antes del incendio. 
 
Análisis 5. ¿Los individuos muertos y sobrevivientes de Eupatorium 
estaban asociados o segregados unos de otros? 
Para responder a esta pregunta utilicé, al igual que en el análisis 4, el 
modelo nulo de categorización aleatoria, pero las evaluaciones fueron hechas 
entre puntos pertenecientes a diferente categoría (Goreaud y Pélissier 2003). 
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Tabla 4.2. Números absolutos y relativos de individuos mapeados antes y después del incendio de enero de 
2000. 
 
 Antes del incendio Después del incendio 
 
 
  Muertos Rebrotados Plántulas 
Parcela 1 (550m2)        
 Eupatorium buniifolium 118 19,1% 15 12,7% 103 274 4,9% 
 Baccharis dracunculifolia 112 18,1% 112 100% 0 4669 83,3% 
 Otras especies1 388 62,8% 10 2,6% 378 661 11,8% 
 Total 618  137 22,2% 481 5604  
Parcela 2 (500m2)        
 Eupatorium buniifolium 537 32,1% 202 37,6% 335 92 4,8% 
 Baccharis dracunculifolia 554 33,1% 554 100% 0 1129 58,4% 
 Otras especies1 583 34,8% 148 25,4% 435 712 36,8% 
 Total 1674  904 54% 770 1933  
1
 Baccharis articulata, B. medulosa, B. pingraea, B. trimera, Heimia salicifolia, Vernonia nitidula 
 
 
 
Análisis 6. ¿La mortalidad de los individuos de Eupatorium causada por 
el incendio fue mayor en las proximidades de Baccharis (o de las otras 
especies de arbustos)? 
Para responder a esta pregunta, utilicé el estadístico desarrollado para el 
examen de tres patrones descrito para el análisis 3. En este caso, el primer 
patrón es el patrón espacial de los individuos de Baccharis (este es el "patrón 
antecedente") y los otros dos patrones están determinados por las categorías 
del patrón de Eupatorium (en este caso, 1: muertos, 2: sobrevivientes). Acá 
evalué si la categoría "muerto" de Eupatorium se asoció a la presencia de 
individuos vecinos de Baccharis. El modelo nulo fue otra vez la asignación 
aleatoria con la categoría "muerto" a los individuos de Eupatorium, 
manteniendo las posiciones observadas. 
 
Análisis 7. ¿Las plántulas de Eupatorium o Baccharis que establecieron 
un año después del fuego fueron influenciadas por los patrones espaciales de 
los individuos adultos? 
En estos casos, evalué si el establecimiento de plántulas mostró una 
asociación positiva o negativa con las ubicaciones de individuos adultos. Para 
evaluar esto utilicé un modelo nulo de condición antecedente, que conserva fija 
la ubicación de los arbustos adultos y aleatoriza la localización de las plántulas 
siguiendo un proceso Poisson heterogéneo. 
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Figura 4.3. Distribución de la densidad de especies en las partes relativamente altas y bajas de las 
parcelas. Las barras representan intervalos del 95% de confianza suponiendo la distribución Poisson para 
la densidad. Notar la diferencia en los ejes de densidad entre las parcelas. 
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4.3. RESULTADOS 
 
4.3.1. Condiciones antes del incendio 
 
Parcela 1 
Antes del incendio de enero de 2000, la densidad total de arbustos en la 
parcela 1 fue de 1,12 ind m-2. Eupatorium representó el 19% de los arbustos 
(0,21 ind m-2), Baccharis representó el 18% de los arbustos (0,20 ind m-2), y 
otras especies arbustivas (principalmente Vernonia nitidula) representaron el 
restante 63% (Tabla 4.2). 
 
En relación a la distribución en la parcela (el patrón espacial de primer 
orden), los arbustos estaban distribuidos en toda la parcela (Figura 4.3a). Los 
individuos de cada una de las especies mostraron algunos patrones 
significativos de asociación con el micro-relieve. En las posiciones 
relativamente elevadas de la parcela, la densidad de Eupatorium fue 
ligeramente superior y la densidad de Baccharis fue sustancialmente mayor 
que en las posiciones relativamente bajas (Figura 4.3b-c). Entre las otras 
especies de arbustos, la densidad de Vernonia nitidula fue considerablemente 
mayor en las partes bajas del micro-relieve, mientras que la densidad del 
conjunto de las restantes especies fue similar en las partes elevadas y bajas de 
la parcela (Figura 4.3d). 
 
El análisis de los patrones espaciales de segundo orden reveló que, 
considerando posiciones con densidad relativamente homogénea, los arbustos 
de cada especie tienden a formar grupos. Los individuos de Eupatorium 
estaban agregados en grupos de alrededor de 1 m de diámetro, los individuos 
de Baccharis en grupos de alrededor de 0,5 m de diámetro, y los individuos de 
otras especies (en su mayoría Vernonia nitidula) estaban agregados en grupos 
de aproximadamente 5 m de diámetro (Tabla 4.1 pregunta 1, Tabla 4.3 líneas 
1, 2 y 3). Sin embargo, no encontramos evidencia de la asociación (ya sea de 
agregación o segregación) entre los arbustos de diferentes especies (Tabla 4.1 
pregunta 2, Tabla 4.3 líneas 4, 5 y 6). Al analizar separadamente los individuos 
más pequeños de Eupatorium (diámetro de la corona <10 cm) encontré que no 
tenían ninguna asociación espacial con los individuos de Baccharis (Tabla 4.1 
pregunta 3, Tabla 4.3 línea 7). 
 
Parcela 2 
Antes del incendio de enero de 2000, la densidad total de arbustos en la 
parcela 2 fue de 3,35 ind m-2. Eupatorium representó el 32% de todos los 
arbustos (1,07 ind m-2), Baccharis representó el 33% (1,11 ind m-2), y las otras 
especies arbustivas representaron el 35% restante (Tabla 4.2). En esta parcela 
de mayor densidad, los arbustos se distribuyen en toda la parcela con una 
mayor densidad en las partes relativamente elevadas (Figura 4.3e). Como en la 
parcela 1, la densidad de Eupatorium fue ligeramente mayor en las porciones 
relativamente elevadas (Figura 4.3f). En cambio, en esta parcela la densidad 
de Baccharis no difirió significativamente entre las posiciones elevadas y bajas 
del micro-relieve (Figura 4.3g). La densidad de otras especies arbustivas 
(principalmente Baccharis medullosa y B. trimera) tendía a concentrarse en las 
partes elevadas de la parcela (Figura 4.3h). 
Tabla 4.3. Resultados de los análisis de patrones espaciales de Baccharis dracunculifolia (BD) y Eupatorium buniifolium (EB) antes y después del incendio. n = número de 
individuos adultos o plántulas en cada análisis. Modelos nulos: PH, proceso Poisson heterogéneo univariado; PH2, proceso Poisson heterogéneo para el patrón 2 y fijo para el 
patrón 1; RL, asignación aleatoria de categoría. Patrones univariados: a, patrón agregado; r, patrón regular; -, si patrón de segundo orden; patrones bivariados: A, asociación 
entre patrones; S, segregación entre patrones; -, sin patrón de segundo orden. 
 
 Modelo nulo Parcela 1 Parcela 2 
 
 
 n 
Radio (m) 
0            1             2             3            4            5 
 
n 
Radio (m) 
0            1             2             3            4            5 
 
Antes del incendio      
1 EB PH 118 a a - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  537 a a - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
2 BD PH 112 a - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  554 a a a a  a a a a  - - - -  - - - -  - - - -  
3 Otras PH 388 a a a a  a a a a  a a - -  - - - -  - - - -  583 a a a a  a a a a  a a a a  a a a a  - - - -  
4 BD – EB Independencia 112-118 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  554-537 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
5 BD – otras Independencia 112-388 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  554-583 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
6 EB – otras Independencia 118-388 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  537-583 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
7 EB pequeños – BD RL trivariado 71(118)-112 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  391(537)-554 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
Inmediatamente después del incendio      
8 EB sobrevivientes RL, g22 103 a a - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  335 a a a a  a a a -  - - - -  - - - -  - - - -  
9 EB muertos RL, g11 15 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  202 a a - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
10 EB muertos – BD RL trivariado 15(118)-112 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  202(537)-554 - A A A  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
11 EB muertos – EB sobrevivientes RL, g12 15-103 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  202-335 S S S S  S - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
12 EB muertos – otras RL trivariado 15(118)-388 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  202(537)-583 S S S S  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
1 año después del incendio      
13 BD plántulas PH 4669 a a a a  a a a a  a a a a  a a a a  a a a -  1129 a a a a  a a a -  - - - r  r r r r  r r r r  
14 BD plántulas – BD muertos PH2 4669-112 A A A A  A A A A  A A A A  A A A A  A A - -  1129-554 - - - -  - - - A  A A A A  A A A -  - - - -  
15 BD plántulas – EB rebrotados PH2 4669-102 S - A A  A A A A  A A - -  - - - -  - - - -  1129-335 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - A A A  
16 BD plántulas – EB muertos PH2 4669-15 - - - -  - - - S  S S - -  - - - -  - - - -  1129-202 A A A A  A A A A  A A A -  - - - -  - - - -  
17 BD plántulas – otras rebrotadas PH2 4669-353 S S S S  S S S S  - - A A  A A A A  - - - -  1129-435 - - S -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
18 BD plántulas – otras muertas PH2 4669-10 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  1129-148 - - - -  - - - -  - - - A  A A A A  A - - -  
19 EB plántulas PH 274 a a a a  a a a a  a - - -  - - - -  - - - -  92 a a a a  a a - -  - r r r  r r r r  r - - -  
20 EB plántulas – BD muertos PH2 274-112 A A - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  92-554 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
21 EB plántulas – EB rebrotados PH2 274-102 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  92-335 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
22 EB plántulas – EB muertos PH2 274-15 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  92-202 - A - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
23 EB plántulas – otras rebrotadas PH2 274-353 - - - -  - - - -  - A A A  - - - -  - - - -  92-435 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
24 EB plántulas – otras muertas PH2 274-10 - - - -  - - - S  S S - -  - - - -  - - - -  92-148 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
25 BD plántulas – EB plántulas Independencia 4669-274 - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  - - - -  1129-92 A A A A  A - - -  - - - -  - - - -  - - - -  
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Figura 4.4. Relación entre la mortalidad de Eupatorium y el micro-relieve. Las líneas negras representan 
la distribución de frecuencias acumuladas de individuos de Eupatorium muertos o rebrotados. Las líneas 
grises representan bandas del 95% de confianza basadas en 1000 realizaciones aleatorias de eventos de 
mortalidad en las parcelas. 
 
El análisis del patrón espacial de segundo orden reveló que los 
individuos de cada especie arbustiva tienden a formar grupos. Los individuos 
de Eupatorium estaban agregados en grupos de alrededor de 1 m de diámetro, 
los individuos de Baccharis en grupos de alrededor de 4 m de diámetro, y 
arbustos de otras especies se agruparon en grupos de aproximadamente 8 m 
de diámetro (Tabla 4.1 la pregunta 1, Tabla 4.3 líneas 1, 2 y 3). Como en la 
parcela 1, el análisis no reveló patrones de asociación (ya sea de agregación o 
segregación) entre los arbustos de diferentes especies (Tabla 4.1 pregunta 2, 
Tabla 4.3 líneas 4, 5 y 6). Analizando separadamente a los individuos más 
pequeños de Eupatorium (diámetro de la corona <10 cm) encontré que no 
tenían ninguna asociación espacial con los individuos de Baccharis (Tabla 4.1 
pregunta 3, Tabla 4.3 línea 7).  
 
 
4.3.2. Patrones de mortalidad 
 
Parcela 1 
 
El fuego mató a todos los individuos de Baccharis, al 12,7% de los 
individuos de Eupatorium y el 2,6% de los individuos de otras especies 
arbustivas (Tabla 4.2). El número total de individuos muertos de Eupatorium fue 
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de 15 arbustos, 9 de los cuales se encontraban en elevaciones relativas <10 
cm. Este número de individuos muertos en posiciones bajas es 
significativamente mayor que el número esperado si seleccionamos al azar 15 
individuos de la población presente en el momento del incendio (Figura 4.4).  
 
El análisis del patrón espacial de segundo orden de la mortalidad reveló 
que la agrupación entre individuos de Eupatorium presente antes del incendio 
persistió después del incendio entre los individuos sobrevivientes, mientras que 
no hubo ni agrupamiento significativo ni segregación significativa entre los 
pocos individuos de Eupatorium muertos (Tabla 4.1 Pregunta 4, Tabla 4.3 
líneas 8 y 9). Además, no detecté asociación espacial entre los individuos 
muertos de Eupatorium y de Baccharis, entre muertos y sobrevivientes de 
Eupatorium, ni entre muertos de Eupatorium y arbustos de otras especies 
(Tabla 4.1 Preguntas 5 y 6; Tabla 4.3 líneas 10, 11 y 12). 
 
 
Figura 4.5. Mortalidad de Eupatorium para dos clases de tamaño. Las barras representan intervalos de 
confianza del 95%. 
 
Parcela 2  
 
El fuego causó una mortalidad del 100% en Baccharis, el 37,6% de 
mortalidad en Eupatorium, y el 25,4% de mortalidad en las restantes especies 
arbustivas (Tabla 4.2). Tanto la mortalidad de Eupatorium como la mortalidad 
de otras especies fueron mayores que en la parcela 1. La mayor mortalidad de 
individuos de Eupatorium en esta parcela fue el resultado de la mortalidad 
sustancialmente mayor de individuos pequeños (Figura 4.5). 
La mortalidad de Eupatorium ocurrió en todas las posiciones de la 
parcela y no estuvo relacionada con el micro-relieve (Figura 4.4). Mientras que 
los individuos sobrevivientes de Eupatorium se agregaron en grupos de 
alrededor de 3,5 m de diámetro, los individuos muertos de Eupatorium 
aparecieron significativamente agregadas en grupos alrededor de 1 m de 
diámetro (Tabla 4.1 Pregunta 4, Tabla 4.3 líneas 8 y 9). Los individuos muertos 
de Eupatorium estaban significativamente asociados con los individuos muertos 
de Baccharis a distancias de entre 0,25 y 1 m, y segregados de los individuos 
sobrevivientes de Eupatorium a distancias de hasta 1,25 m y de los de otras 
especies a distancias de hasta 1 m (Tabla 4.1 Preguntas 5 y 6, Tabla 4.3 líneas 
10, 11 y 12). 
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En resumen, si bien ningún individuo de Baccharis sobrevivió al incendio 
en ninguna de las 2 parcelas, el fuego produjo mayor mortalidad de Eupatorium 
en la parcela 2 (con alta densidad) que en la parcela 1 (de baja densidad) como 
consecuencia de una mortalidad considerablemente mayor de individuos 
pequeños. En la parcela 2 de mayor densidad, la mortalidad de Eupatorium fue 
mayor en los alrededores de (‘matados’ por) los individuos de Baccharis y 
menor en las proximidades de individuos sobrevivientes que en otros lugares. 
En la parcela 1 de menor densidad, la mortalidad de Eupatorium fue de alguna 
manera mayor en las posiciones relativamente bajas que en las posiciones 
altas del micro-relieve.  
 
4.3.3. Patrones de establecimiento 
 
Parcela 1 
 
Un año después del incendio, encontramos 5604 nuevos individuos de 
especies arbustivas (10,2 ind m-2) de los cuales 83,3% fueron plántulas de 
Baccharis y el 4,9% fueron plántulas Eupatorium (Tabla 4.2). Los reclutas de 
estas especies se establecieron en toda la parcela con una mayor densidad en 
las partes relativamente elevadas del micro-relieve que en las partes bajas 
(Figura 4.6a). 
 
El análisis de patrones de segundo orden mostró que las plántulas 
Baccharis aparecieron agregados en grupos muy grandes de más de 9,5 m de 
diámetro (Tabla 4.1 Pregunta 1, Tabla 4.3 línea 13). Estas plántulas 
aparecieron asociados significativamente a los lugares liberados por los 
individuos de Baccharis muertos por el fuego hasta una distancia de 4,5 m, y 
significativamente separados de los individuos rebrotados de Eupatorium hasta 
una distancia de 0,25 m y de otros arbustos rebrotados hasta una distancia de 
2 m (Tabla 4.1 Pregunta 7; Tabla 4.3 líneas 14, 15 y 17). Las plántulas de 
Eupatorium aparecieron agregadas en grupos de alrededor de 4,5 m de 
diámetro sin asociación espacial significativa con las plántulas de Baccharis 
(Tabla 4.1 Pregunta 2, Tabla 4.3 líneas de 19 y 25). Estas plántulas 
aparecieron asociadas a los lugares ocupados por los individuos de Baccharis 
antes del incendio (Tabla 4.1 Pregunta 7, Tabla 4.3 línea 20). 
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Figura 4.6. Distribución de la densidad de plántulas en las partes relativamente altas y bajas de las 
parcelas. Las barras representan intervalos de 95% de confianza suponiendo una distribución Poisson 
para la densidad. Observar la diferencia de escala en los ejes de densidad entre las parcelas. 
 
Parcela 2 
 
El establecimiento observado en esta parcela fue de 2,5 veces menor 
que en la parcela 1. Un año después del incendio, encontramos 1933 nuevos 
individuos de los cuales el 58% eran de Baccharis y el 5% de Eupatorium 
(Tabla 4.2). Los reclutas de estas especies se establecieron en toda la parcela 
con una densidad ligeramente mayor en las porciones relativamente elevadas 
del micro-relieve (Figura 4.6b). Para ambas especies, los reclutas aparecieron 
en grupos de unos 3 m de diámetro distribuidos con cierta regularidad a lo largo 
de la parcela (Tabla 4.1 Pregunta 1, Tabla 4.3 líneas de 13 y 19). Las plántulas 
de Baccharis y Eupatorium aparecieron significativamente asociadas a 
distancias de hasta 1,5 m (Tabla 4.1 Pregunta 2, Tabla 4.3 línea 25). Además, 
las plántulas de Baccharis se asociaron significativamente a los lugares 
ocupados por los individuos de Eupatorium muertos por el fuego a distancias 
de hasta 2,75 m (Tabla 4.1 Pregunta 7, Tabla 4.3 línea 16). Las plántulas 
Eupatorium no se asociaron significativamente con la localización de arbustos 
adultos de ninguna de las especies (Tabla 4.1 Pregunta 7, Tabla 4.3 líneas 20-
24). 
 
En resumen, un año después del incendio, el establecimiento de las 
especies arbustivas fue mucho mayor en la parcela con menor densidad de 
arbustos antes del incendio. En las dos parcelas, el establecimiento de ambas 
especies ocurrió en grupos. Las plántulas de Baccharis en las dos parcelas 
estuvieron significativamente asociadas a las áreas alrededor de los arbustos 
muertos por el fuego (ya sea de Baccharis o de Eupatorium). En la parcela 
donde el reclutamiento fue más abundante, las plántulas de Baccharis 
aparecieron significativamente alejadas de los individuos rebrotados, mientras 
que las plántulas de Eupatorium aparecieron asociadas a los lugares liberados 
por los individuos de Baccharis muertos por el fuego. 
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4.4. DISCUSIÓN 
 
De acuerdo con los análisis de los patrones espaciales de los arbustos 
antes del incendio, los individuos de Baccharis y Eupatorium estaban 
expuestos a una variedad de configuraciones de vecindad en el momento del 
incendio. La parcela 1 tenía baja densidad total de arbustos y menos del 50% 
eran individuos de Baccharis y Eupatorium, mientras que en la parcela 2 tenía 
alta densidad total de arbustos y cerca de dos tercios de los individuos eran de 
alguna de estas dos especies. En la parcela 1 de baja densidad, los individuos 
de Baccharis formaban grupos muy pequeños y estaban asociados a las micro-
lomas formadas por el gilgai, mientras que en la parcela 2 de alta densidad, los 
individuos de esta especie formaban grupos relativamente grandes y no se 
asociaban significativamente con el micro-relieve. Los individuos de 
Eupatorium, en cambio, formaban pequeños grupos en las dos parcelas y eran 
ligeramente más frecuentes en las partes altas que en las partes bajas del 
micro-relieve. En ninguna de las parcelas hubo algún patrón detectable de 
agregación o segregación entre los individuos de Baccharis y Eupatorium o 
entre estas especies y los arbustos de las restantes especies de arbustos. La 
variedad resultante de configuraciones de vecindad a la que los diferentes 
individuos estaban expuestos en las dos parcelas fue suficiente para producir 
patrones de segundo orden de la mortalidad debida al incendio y el posterior 
establecimiento de arbustos que se pueden interpretar como el resultado de 
interacciones entre las especies. 
 
Los datos apoyan la idea que Baccharis puede aumentar la proporción 
de individuos de Eupatorium muertos por el fuego en su vecindad, como 
propusieron Bond y Midgley (1995) para comunidades en las que los incendios 
son comunes. Este efecto pudo ser identificado donde la densidad de arbustos 
fue alta y, por tanto, una proporción sustancial de los individuos Eupatorium se 
encontraba en las proximidades de Baccharis. En la parcela 1, donde la 
densidad de conjunta de Baccharis y Eupatorium fue baja (<1 individuo cada 
2,4 m2), el fuego mató a sólo unos pocos individuos de Eupatorium que se 
encontraban en las partes bajas de la parcela, en lugares que no tienen una 
asociación detectable con Baccharis o con ninguna de las otras especies de 
arbustos. En esta parcela, la imposibilidad de detectar asociaciones espaciales 
entre la mortalidad de Eupatorium y la distribución de otros arbustos puede 
deberse al bajo número de individuos muertos de Eupatorium que reduce la 
potencia de la prueba o, alternativamente, a la gran separación entre los 
arbustos. Por el contrario, en la parcela 2, donde había un individuo de alguna 
de las especies cada 0,5 m2 (una densidad 4,5 veces superior), el fuego mató 
tres veces más individuos de Eupatorium que en la parcela 1. Esta mayor 
mortalidad debida al incendio afectó especialmente a los individuos pequeños 
(diámetro de corona <10cm), y tendió a ocurrir selectivamente lejos de grupos 
de individuos sobrevivientes de Eupatorium o de otras especies, pero en las 
proximidades de los individuos de Baccharis. Aparentemente, un gran número 
de individuos relativamente pequeños de Eupatorium en la parcela 2 estaban al 
'alcance' de algún efecto que los individuos de Baccharis podrían haber tenido 
sobre ellos y que dio lugar a una mayor mortalidad. La gran proporción de 
individuos pequeños de Eupatorium que estuvieron en la cercanía de Baccharis 
fue sólo resultado de la alta densidad en la parcela, ya que los individuos 
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pequeños de Eupatorium no mostraron ninguna asociación espacial detectable 
con los individuos de Baccharis antes del incendio. 
 
La diferencia entre las parcelas en la mortalidad total de Eupatorium 
estuvo asociada tanto con diferencias en la estructura de la población de 
Eupatorium como en la letalidad del fuego. La proporción de individuos 
pequeños de Eupatorium, los que sufrieron la mayor mortalidad, fue algo mayor 
en la parcela 2 (73% vs 60% en la parcela 1). Esta diferencia, sin embargo, no 
explica completamente la diferencia de mortalidad general observada, ya que 
los individuos de la clase de menor tamaño tuvieron una mortalidad mucho más 
alta en la parcela 2 de alta densidad (44% vs 15% en la parcela 1). Los 
patrones espaciales observados en la parcela 2 sugieren que la letalidad de 
incendio se asoció con una alta densidad de Baccharis ya que la mortalidad de 
los individuos de Eupatorium fue mayor cerca de los individuos de Baccharis y 
menor cerca de individuos sobrevivientes de Eupatorium o de otras especies 
(Rebertus et al. 1989, Platt et al. 1991). Las diferencias de mortalidad de 
Eupatorium entre los parches de Eupatorium situados cerca de los individuos 
de Baccharis y los parches situados cerca de individuos sobrevivientes de 
Eupatorium o de otras especies podría reflejar patrones de susceptibilidad al 
fuego de los arbustos y/o patrones de características del fuego (Grace y Platt 
1995, van Mantgem y Schwartz 2004, Keeley 2006). La susceptibilidad 
diferencial puede derivarse de diferencias en el daño por patógenos o parásitos 
entre los parches o diferencias en la competencia ejercida por los arbustos 
vecinos. Estas interacciones bióticas podrían afectar el desarrollo de las 
estructuras de resistencia subterráneas de los arbustos. El aumento de la 
letalidad de fuego podría, además, deberse a las características propias del 
incendio relacionadas con la cantidad y calidad del combustible acumulado 
(Thaxton y Platt 2006). En la vegetación que estudiamos, la humedad de la 
biomasa vegetal acumulada tras una larga sequía es probable que difiera 
según los parches estén dominados por Baccharis o Eupatorium porque las 
raíces de Eupatorium pueden tomar el agua de capas más profundas del suelo 
que las de Baccharis. Esto podría causar que el fuego sea más caliente o más 
persistentes en las proximidades de Baccharis que en las proximidades de 
Eupatorium (Platt et al. 1991). 
 
La abundancia de plántulas de Baccharis y Eupatorium después del 
incendio son consistentes con las respuestas generales que se esperan de 
especies semillantes y rebrotantes (Lamont y Wiens 2003). En las parcelas 
estudiadas, el reclutamiento de plántulas después del incendio fue por lo 
menos un orden de magnitud mayor para Baccharis que para Eupatorium. 
Respuestas similares a las que observé se producen en diferentes ecosistemas 
con incendios frecuentes como consecuencia de las diferencias en producción 
de semillas o bien en la tasa de establecimiento de plántulas entre especies 
semillantes y rebrotantes (Keeley y Zedler 1978, Enright y Lamont 1989, 
Benwell 1998). Debido a que en este sistema de estudio, la producción de 
semillas no es menor para Eupatorium que para Baccharis (Biganzoli et al. 
inédito), las diferencias en el reclutamiento entre estas especies de arbustos 
podría ser causada por diferencias en las tasas de instalación de plántulas. 
 
Los análisis realizados sugieren que los arbustos sobrevivientes podrían 
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haber limitado el establecimiento de las plántulas de los arbustos. En la parcela 
2, donde la densidad de arbustos vivos era relativamente alta aún después del 
incendio (>1 individuo sobreviviente cada 0,6m2), el establecimiento posterior al 
incendio de las especies arbustivas fue relativamente bajo (3,87 plántulas m-2). 
Por el contrario, en la parcela 1, donde la densidad de arbustos sobrevivientes 
fue menor (<1 arbusto cada 1,1 m2), el reclutamiento de plántulas después del 
incendio fue 2,6 veces más abundante. Estas diferencias entre las parcelas 
podrían reflejar diferencias en la densidad de semillas y/o supervivencia de las 
semillas al fuego, además de los efectos de la rápida recolonización del 
espacio por parte de los arbustos rebrotantes (Moreno y Oechel 1992, Tyler 
1995). Sin embargo, los datos sobre la producción de semillas indican que la 
producción total de semillas de Baccharis y Eupatorium aumenta con la 
densidad de arbustos (Biganzoli et al. inédito). Además, los análisis de los 
patrones espaciales de segundo orden sugieren que los arbustos 
sobrevivientes interfirieron con el establecimiento de plántulas. 
 
Para Baccharis, los patrones espaciales de la densidad de plántulas un 
año después del incendio fueron razonablemente coherentes con la idea de 
que el reclutamiento de plántulas estuvo poco afectado por la mortalidad de 
semillas producida por el fuego, pero fue aumentada por la muerte de arbustos 
adultos. En ninguna de las parcelas las plántulas de Baccharis estuvieron 
segregadas de los lugares con arbustos muertos, esto es, los lugares donde el 
fuego podría haber alcanzado una mayor intensidad con el potencial para 
matar las semillas (Tyler 1995). Por el contrario, en la parcela 1, donde el 
reclutamiento Baccharis fue muy abundante, las plántulas se concentraron 
significativamente en los lugares previamente ocupados por individuos de 
Baccharis y segregados de los alrededores de arbustos rebrotados después del 
incendio (Ne'eman et al. 1992, Pausas et al. 2003). En esta parcela, las 
plántulas de Baccharis no estuvieron significativamente asociadas con la 
ubicación de los individuos de Eupatorium muertos por el fuego, muy 
probablemente porque había muy pocos individuos muertos de Eupatorium en 
los análisis correspondientes y esto disminuyó la potencia de la prueba. En 
parcela 2, donde el reclutamiento Baccharis fue menor, pero muchos 
Eupatorium murieron por el fuego, las plántulas de Baccharis no estuvieron 
significativamente segregadas de los individuos rebrotados en la parcela pero 
se concentraron significativamente en los lugares liberados por los individuos 
muertos de Eupatorium. 
 
El reclutamiento de Eupatorium posterior al incendio también respondió 
en cierta medida al espacio abierto creado por el disturbio. En la parcela 1, las 
plántulas de Eupatorium establecidas un año después del incendio se 
concentraron significativamente asociadas con los lugares de los individuos de 
Baccharis muertos por el fuego. Un patrón similar se observó para el 
reclutamiento después del incendio de Rhus coriaria, una especie rebrotante 
que vive en los bosques de pino mediterráneos (Ne'eman et al. 1992). En estos 
análisis no surgió ninguna otra asociación espacial entre el reclutamiento de 
Eupatorium y los arbustos muertos o sobrevivientes en la parcela, 
posiblemente como resultado de un patrón fuerte en la dispersión que produce 
una distribución agrupada de las plántulas.  
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4.5. CONCLUSIONES 
 
Los resultados de este estudio son consistentes con la idea de que el 
fuego media en las interacciones entre Baccharis y Eupatorium, una especie 
semillante y otra rebrotante, respectivamente. Baccharis aumenta la mortalidad 
de Eupatorium producida por los incendios, siempre y cuando su densidad sea 
suficiente para que una parte sustancial de los individuos de Eupatorium se 
encuentre en estrecho contacto con individuos de Baccharis (Bond y Midgley 
1995). La capacidad de Baccharis de aumentar la mortalidad de Eupatorium 
puede incrementar considerablemente la cantidad de espacio disponible para 
su regeneración posterior al incendio. Los efectos de estas interacciones en la 
dinámica de la vegetación es probable que dependan de detalles específicos 
de la estructura de la comunidad en momento en que se produce el incendio. 
Esto a su vez, resulta de la correspondencia entre el régimen de incendios y los 
tiempos involucrados en los ciclos de vida característicos de estas especies 
semillantes y rebrotantes. En las sabanas del Parque Nacional El Palmar, las 
interacciones mediadas por el fuego entre los arbustos pueden haber perdido 
importancia relativa como determinantes de la estructura y dinámica de la 
vegetación como resultado de la perturbación del régimen histórico de 
incendios causada por el hombre. 
 
Capítulo 5 
 
 
 
 
 
 
Conclusiones generales 
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5.1 Introducción  
 
Existe un interés general en el estudio de efectos de los incendios sobre 
las poblaciones y comunidades. Una fracción importante de esos estudios 
examinan los efectos de modificaciones antrópicas en la dinámica de los 
incendios como las debidas a un cambio en el uso de la tierra o, en una escala 
más regional, por el cambio climático (Cramer 2001; D'Antonio y Kark 2002, 
Bond y Keeley 2005; Buhk et al. 2007). La respuesta de las poblaciones a los 
cambios en la dinámica de los incendios dependerá del acople entre la 
dinámica poblacional y los disturbios, y es esperable que difiera entre especies 
con diferente estrategia de respuesta a los incendios. 
 
Estudios previos en las sabanas mesopotámicas indican que los 
incendios serían parte del régimen histórico de disturbios (Goveto 2005). Las 
dos especies que estudié en esta tesis son las especies dominantes del estrato 
arbustivo y determinan la fisonomía de la vegetación en numerosas 
comunidades del parque. Estas especies no fueron siempre tan conspicuas en 
la vegetación del actual Parque Nacional. Cuando en el área funcionaba una 
estancia con producción ganadera ambas especies tenían muy baja 
abundancia (Lorentz 1878), e inclusive en la mayoría de los relatos antiguos 
para el área se menciona al estrato alto de palmeras y un estrato de césped 
bajo (desde Beaumont 1826, hasta p.ej. Báez 1937, Martínez Crovetto y 
Piccinini 1951). Desde la creación del parque numerosas partes del paisaje 
tuvieron cambios notables de fisonomía de la vegetación y Baccharis 
dracunculifolia y Eupatorium buniifolium son dos de las especies responsables 
de ese cambio en numerosos ambientes. En la actualidad, gran parte de la 
productividad primaria (medida en biomasa, energía, etc.) depende de estas 
especies por lo que conocer su dinámica es importante para conocer la 
dinámica de las comunidades que integran. 
 
El objetivo general de esta tesis fue evaluar la influencia de los 
incendios, de variaciones en el suelo, de la conectividad entre poblaciones y de 
las interacciones entre individuos sobre la distribución y demografía de 
especies con diferente estrategia de respuesta a los incendios. Los principales 
resultados presentados permiten inferir cómo sería la dinámica de estas 
especies en el paisaje del parque Nacional El Palmar. Con el estudio de un 
caso de importancia local en relación al manejo de un área protegida, los 
resultados de esta tesis aportan elementos a la discusión general de la 
dinámica de incendios, la respuesta de poblaciones a los incendios y las 
interacciones entre especies en sitios con incendios frecuentes.  
 
5.2 Las especies estudiadas. Principales resultados  
 
Baccharis dracunculifolia. Esta es una especie ampliamente 
distribuida en los diferentes ambientes presentes en el paisaje del Parque 
Nacional El Palmar. En todo el rango de textura del suelo analizado, pueden 
encontrarse poblaciones densas de esta especie, tanto en sitios arcillosos, 
potencialmente mésicos, como en sitios con 98% de arena, potencialmente 
xéricos. Sin embargo, en situaciones con alta densidad de palmeras o árboles, 
las poblaciones no alcanzan alta densidad o tienen una estructura poblacional 
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incompleta con ausencia de individuos adultos. Los resultados de la dinámica 
local de las poblaciones mostraron que esta especie se comporta como 
semillante facultativa, con la mortalidad del 100% de los individuos durante 
cada incendio y un marcado pulso de reclutamiento inmediatamente posterior. 
A partir de ese pulso de reclutamiento se restablece la población. Sin embargo, 
el reclutamiento a partir de semillas no se produce exclusivamente luego de un 
incendio. Ocasionalmente se instalan individuos en períodos entre incendios, 
aunque estos individuos no alcanzarían a mantener una población viable. En 
determinadas situaciones, p. ej. poblaciones con pocos individuos y aisladas de 
poblaciones con individuos reproductivos, el pulso de reclutamiento post 
incendio no es suficiente para reinstalar una población densa. Los 
experimentos de simulación mostraron que en estos casos la llegada de 
semillas desde poblaciones vecinas es determinante para mantener la 
ocupación de un sitio. Baccharis dracunculifolia parece tolerar el estrés hídrico 
generado por la proporción de arena en el suelo ya que no observé 
restricciones en la distribución. Sin embargo, éste tendría efecto sobre la 
proporción de sexos en la población. Las consecuencias de la estructura de 
sexos no fue explorada, pero la fecha y severidad de una sequía podría tener 
importantes consecuencias para la viabilidad de las poblaciones. 
 
Eupatorium buniifolium. La distribución de Eupatorium buniifolium en 
el paisaje del Parque está fuertemente controlada por textura del suelo. Las 
poblaciones con alta densidad se encuentran en sitios con relativamente baja 
proporción de arena en el suelo y la densidad disminuye marcadamente a 
medida que la textura del suelo es más arenosa. Los resultados de la dinámica 
local de las poblaciones mostraron que esta especie se comporta como 
rebrotante facultativa, caracterizada porque una gran proporción de los 
individuos sobrevive los incendios y porque luego de cada incendio presenta un 
pulso de reclutamiento. El reclutamiento en períodos entre incendios es muy 
reducido o nulo (menos de 1 ind / 400 m2). Eupatorium buniifolium es 
relativamente insensible a cambios en la frecuencia de incendios, 
probablemente debido a que es una especie relativamente longeva y que una 
alta proporción de los individuos sobrevive a los incendios. Los experimentos 
de simulación mostraron que podría mantener poblaciones en sitios con una 
frecuencia de incendios entre 3 y 12 (probablemente hasta 25) años. Sin 
embargo, cuando el lapso entre dos incendios aumenta a 25 años o más, la 
densidad de las poblaciones disminuye marcadamente, como consecuencia del 
envejecimiento de las poblaciones y ausencia de reclutamiento. En esta 
especie, la migración de propágulos no tuvo efecto sobre la dinámica de las 
poblaciones locales. 
 
5.3 Disturbios y distribución, abundancia y dinámica de las 
poblaciones  
 
Los aportes de esta tesis al conocimiento de la ecología de poblaciones 
se basan en el estudio del caso de especies dominantes en un sitio 
frecuentemente incendiado. Los resultados apuntan a diferenciar la dinámica 
de especies con características contrastantes de respuesta a los incendios. Las 
dos especies tienen un pulso de reclutamiento post incendio característico de 
especies semillantes obligadas y rebrotantes facultativas (Keeley 1986; Buhk et 
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al. 2007). Sin embargo, la especie semillante mostró mayor densidad de 
plántulas instaladas luego del incendio, un patrón que se repite en la 
comparación de estas dos estrategias (Keeley y Zedler 1978; Benwell 1998). 
Teniendo en cuenta este patrón de reclutamiento y el patrón de supervivencia 
posterior a un incendio se puede clasificar a las especies semillantes como 
resilientes al disturbio y a las rebrotantes facultativas como usurpadoras (sensu 
Bellingham et al. 1995; Batista y Platt 2003). En el largo plazo, las poblaciones 
de las especies con estas dos estrategias o síndromes son dependientes de los 
incendios recurrentes (Batista y Platt 2003). 
 
Los individuos de estas especies mostraron diferente patrón de 
distribución en los ambientes visitados. Mientras que la especie semillante tiene 
capacidad para instalarse en casi cualquier ambiente, la especie rebrotante 
muestra una distribución más restringida en el paisaje. La distribución de 
Eupatorium en el paisaje está en concordancia con la hipótesis de Keeley 
(1986) que propone que las especies rebrotantes reclutarían en sitios 
relativamente mésicos determinados por los períodos sin déficit hídricos entre 
incendios y con presencia de cobertura vegetal. Esta hipótesis no había sido 
evaluada en la escala de paisaje. Anteriormente se habían evaluado sitios con 
características semejantes en el ambiente físico pero con diferente clima o 
microclima relacionados con variación biogeográfica o topográfica (Midgley 
1996; Ojeda 1998; Meentemeyer et al. 2001). En esta tesis, la especie 
rebrotante mostró un patrón de distribución y abundancia de las poblaciones 
fuertemente correlacionadas con el ambiente físico y se restringe a los sitios 
más mésicos. En esta especie el reclutamiento se dispara luego de un incendio 
y se produce en los sitios potencialmente mésicos, en este caso por las 
características del suelo y no debidas al ambiente en períodos entre incendios. 
Observaciones experimentales (Biganzoli et al. 2010) sugieren que en suelo 
arenoso y bajo condiciones de sequía, la estrategia de las plántulas de 
Eupatorium buniifolium es aumentar la proporción de raíces profundas. En 
estas situaciones, si las raíces alcanzan una capa profunda húmeda la plántula 
se independiza del agua disponible en el suelo. Por otro lado, en suelos con 
textura arenosa y durante una sequía es prolongada, aumentaría la mortalidad 
de las plántulas cuyas raíces no alcanzan la profundidad necesaria para llegar 
a una capa húmeda del suelo. Esto no ocurriría en suelos arcillosos, donde las 
plántulas tienen mayor proporción de raíces en superficie con capacidad de 
extraer agua. La estrategia de respuesta a la falta de agua de las plántulas de 
Eupatorium buniifolium y la diferente capacidad de retención de agua de los 
sitios arenosos y arcillosos podrían explicar los patrones de distribución 
observados en esta especie. 
 
Los resultados de distribución y dinámica local de Baccharis 
dracunculifolia no soportan la hipótesis de Keeley (1986) que propone que las 
especies semillantes serían más abundantes en los sitios xéricos, mientras que 
en los sitios mésicos serían desplazadas por competencia (principalmente por 
sitios para la instalación) por las especies que rebrotan. Esto es, las especies 
rebrotantes rápidamente recuperarían la biomasa consumida por el fuego y 
ocuparían los sitios aptos para la instalación de las especies semillantes. Los 
resultados sugieren que, si hay especies adaptadas a los ambientes más 
mésicos, éstas no desplazan por competencia a los individuos de Baccharis 
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dracunculifolia. En el caso particular de la interacción entre Baccharis 
dracunculifolia y Eupatorium buniifolium, esto podría ser consecuencia, por un 
lado, de ausencia de competencia (neta) entre los individuos adultos de estas 
especies en períodos entre incendios en estos ambientes. Por otro lado, a una 
interacción entre estas especies durante y/o inmediatamente posterior a un 
incendio que evita que los individuos de las especies rebrotantes colonicen la 
totalidad de los sitios que ocupaban antes del incendio. Analizando los 
patrones de mortalidad y reclutamiento posteriores a un incendio, encontré 
evidencia empírica de interacción mediada por los incendios. En esta 
interacción, la especie semillante aumenta la chance de morir durante un 
incendio de los individuos de la especie rebrotante ubicados en su vecindad. 
De esta forma, la especie semillante puede instalarse en sitios previamente 
ocupados por individuos de la especie rebrotante que murieron durante el 
incendio que, de otra forma, serían rápidamente re-ocupados por los individuos 
sobrevivientes de las especies rebrotantes. 
 
En el caso de la especie semillante, la presencia de individuos en casi 
todos los ambientes sugiere un comportamiento de especie pionera o ruderal 
(ya citado para especies semillantes, p. ej. Verdú 2000). La densidad de una 
población de Baccharis dracunculifolia instalada luego del incendio depende de 
la estructura de la población local antes del incendio y, en función de esa 
estructura, puede estar determinada por la cantidad de semillas que llegan 
desde poblaciones vecinas. Esta dependencia en unas poblaciones de semillas 
provenientes de otras poblaciones vecinas sugiere que Baccharis 
dracunculifolia sigue una dinámica de fuente sumidero (Pulliam 1988).  
Los modelos de fuente sumidero comúnmente consideran que los 
ambientes, y consecuentemente, las tasas demográficas en los mismos, son 
más o menos constantes en el tiempo (p. ej. Berry et al. 2008). En estos 
modelos, algunos ambientes son siempre favorables (puntos negros, Figura 
2.2), mientras otros son siempre desfavorables (puntos blancos, Figura 2.2). 
Sin embargo, hay ejemplos donde se considera la heterogeneidad temporal de 
los ambientes (Alvarez-Buylla y García-Barrios 1991; Boughton 1999; Johnson 
2004). Alvarez-Buylla y García-Barrios (1991) modelaron la dinámica del árbol 
pionero Cecropia obtusifolia en los claros de bosque que se forman por la caída 
de árboles del canopeo. En su trabajo, las poblaciones locales que se instalan 
en claros recientemente abiertos serían inicialmente sumideros y 
posteriormente cambian a fuente exportando semillas a los nuevos claros 
formados en el bosque. En otro ejemplo, Johnson (2004) presentó un modelo 
de fuente sumidero donde las características del ambiente variaban en el 
tiempo luego de un disturbio, en este caso luego de una inundación. En su 
trabajo, las partes altas del paisaje funcionaban como fuente, mientras que las 
partes bajas inundables funcionaban como sumidero inmediatamente luego de 
la inundación. 
 
En el caso de esta tesis, los ambientes cambian con el tiempo desde un 
incendio. También la estructura de las poblaciones de Baccharis dracunculifolia 
cambia con el tiempo desde un incendio (capítulo 2). Este cambio de estructura 
resulta en cambios en la densidad de adultos (capítulo 3) con la consecuente 
variación en la cantidad de semillas producidas y aportadas al banco de 
semillas local o al de poblaciones vecinas. Los resultados de esta tesis 
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sugieren que los sitios fuente no serían siempre fuente, sino que dependerían 
del tiempo desde un incendio. En este caso el comportamiento fuente de una 
población no es una característica del sitio “geográfico” sino que es 
dependiente del disturbio. Esto lleva a modificar el esquema planteado en el 
capítulo 2, y en consecuencia, los sitios que producen semillas suficientes 
como para exportar a las poblaciones vecinas estarían determinados por el 
tiempo desde un incendio (puntos grises, Figura 5.1). Las causas de esta 
variación temporal podrían relacionarse con características físicas del ambiente 
que varían con el tiempo desde un incendio (cantidad de nutrientes aportados 
por cenizas, eliminación de dormición física de las semillas si la hubiera, etc.) o 
a características del ambiente biótico (competencia por sitios de instalación, 
facilitación). Inclusive (y probablemente) lo que determina que un ambiente sea 
favorable es una combinación de los dos aspectos (por simplicidad en el 
esquema sólo incluí variabilidad en el ambiente físico de una población). Por 
otro lado, las poblaciones locales de esta especie en algunas situaciones, 
como las canteras o los sitios con cobertura arbórea de palmeras o árboles, 
dependerían siempre de la llegada de semillas (sumidero) ya que la densidad 
de adultos es muy baja o nula. Uniendo lo anterior, dinámica de Baccharis 
dracunculifolia en la escala de paisaje estaría compuesta de poblaciones que 
son siempre sumidero y poblaciones que son fuente o sumidero dependiendo 
del tiempo desde un incendio. 
 
 
Figura 5.1. Factores que afectan la distribución de una especie en el espacio geográfico G (modificado de 
Soberón 2007) adaptado a los resultados de esta tesis. El área geográfica A, representa la situación 
donde la población podría producir abundante cantidad de semillas, en este caso, el tiempo desde un 
incendio definiría que un sitio sea parte de A; D es el área accesible para la especie definida por su 
capacidad de dispersión en un período de tiempo determinado; C es el área donde la especie puede 
coexistir con -o desplazar a- especies competidoras. Los círculos grises representan la presencia de 
poblaciones que podrían comportarse como fuente. Los círculos vacíos representan la presencia de la 
especie en áreas sumidero. S1, S2, S3 y P igual que en la figura 2.2. 
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5.4 Disturbios e interacciones interespecíficas  
 
La ocurrencia de disturbios es crítica en algunas comunidades para el 
mantenimiento de la coexistencia de especies (Denslow 1985). Esto puede 
deberse a que los disturbios pueden modificar directamente las relaciones de 
abundancia/dominancia de las especies de la comunidad o las condiciones 
ambientales que afectan el desempeño de estas especies. También se planteó 
que ciertas especies podrían modificar algunos aspectos de la dinámica de los 
disturbios y de esta forma afectar a especies competidoras. Con relación a los 
incendios, la interacción mediada por un disturbio fue planteada por Mutch 
1970 y evaluada de forma teórica o con modelos de simulación (Bond y 
Midgley 1995; Kerr et al. 2002; Schwilk y Kerr 2002; Keith et al. 2007). Sin 
embargo, la existencia de estas interacciones fue raramente evaluada 
(Rebertus et al. 1989). En esta tesis, utilicé el análisis de patrones espaciales 
de puntos (distancias entre individuos) con variables biológicas espacialmente 
explícitas (microtopografía) para inferir interacciones ecológicas a partir de 
patrones complejos. Mediante estas técnicas obtuve evidencia de que existen 
interacciones mediadas por el fuego que aumentarían la mortalidad de 
individuos de especies competidoras. La construcción de un nuevo modelo nulo 
que incluye tres patrones fue esencial para identificar esta interacción. 
 
La confirmación empírica de las interacciones mediadas por los 
incendios tiene implicancia en la interpretación y predicción de cambios en la 
dinámica de las poblaciones (y las comunidades) relacionadas con cambios en 
la dinámica del disturbio. Si los cambios en la frecuencia de incendios son de 
una magnitud que afecte marcadamente la abundancia y estructura de las 
poblaciones, esto podría afectar la configuración espacial de los individuos y 
las relaciones de vecindad. Una posible consecuencia de esto podría ser la 
pérdida de interacciones entre especies en la comunidad, tanto las mediadas 
por el incendio evidenciadas en esta tesis, como otras que no analizamos. La 
ocurrencia de esta interacción entre especies en ambientes frecuentemente 
incendiados sugiere que existiría un momento óptimo de ocurrencia de 
incendios definido por ● el período de tiempo entre incendios que permita la 
producción de semillas, ● el momento del comienzo de la senescencia que 
determina, por un lado, la disponibilidad de biomasa combustible, ● y por otro, 
una densidad suficientemente alta como para que un gran número de 
individuos de la especie semillante se encuentre en la vecindad de los 
individuos de la especie rebrotante. Las consecuencias de estas interacciones 
mediadas por incendios a nivel de comunidad ya habían sido evaluadas 
mediante modelos de simulación espacialmente explícitos. Sin embargo, aún 
faltan estudios detallados a nivel de poblaciones. Como se mostró en el 
capítulo 3, la frecuencia óptima de incendios podría diferir entre las dos 
especies. Sería interesante incluir esta interacción (quizás en forma de 
densodependencia de la otra especie) en los modelos demográficos y evaluar 
las tendencias demográficas ante diferentes frecuencias de incendios. 
También, con base en la evidencia que tengo de interacciones entre especies 
durante la ocurrencia de un incendio, se podrían realizar experimentos de 
simulación modificando la tasa de mortalidad de E. buniifolium luego de la 
ocurrencia de un incendio en función de la densidad de B. dracunculifolia. En 
períodos entre incendios no tengo evidencia de interacciones entre las 
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especies basado en el análisis de los patrones espaciales de los individuos 
adultos. En futuros experimentos de simulación se podrían incluir reglas 
espacialmente explícitas para simular interacciones intra e interespecíficas. 
 
5.5 Aportes metodológicos  
 
Los estudios de la dinámica poblacional basados en matrices de 
transición fueron típicamente realizados con especies con estructura y 
reclutamiento más o menos constantes en el lapso de tiempo estudiado. 
Estudios basados en modelos matriciales de poblaciones fueron utilizados para 
identificar tendencias en ambientes sucesionales o dinámica de poblaciones 
fuente-sumidero, en general comparando la tasa asintótica de crecimiento 
poblacional (λ). En el caso de Baccharis dracunculifolia no es posible calcular λ 
para evaluar poblaciones fuente y sumidero. Esto sucede porque las 
poblaciones no están siempre completas (hay poblaciones con estadíos 
ausentes). En estos casos la definición de poblaciones fuente y sumidero 
basada en λ no sería útil porque la población crece en número (a partir del 
banco de semillas o de migraciones) cuando aún no hay individuos 
reproductivos en el sitio y en el momento de máxima producción de semillas la 
densidad de la población decrece por senescencia. Para solucionar este 
aspecto metodológico, en esta tesis debí modelar por separado el 
reclutamiento independiente de la estructura de la población y la dinámica de 
los individuos instalados, unirlos posteriormente y proyectar la tendencia de la 
población. El ejemplo de Baccharis dracunculifolia tratado en esta tesis es un 
caso general de especies pioneras y típico de especies con dinámica de 
cohorte dependientes de disturbios. Por ello, el procedimiento aquí planteado 
podría utilizarse en otros estudios con especies con estas características, 
donde típicamente se trataban en forma aislada aspectos parciales de la 
demografía, como el reclutamiento o el crecimiento (p. ej. Hansen et al. 1992, 
Russell-Smith 2006, Clemente et al. 2007).  
 
Otro aporte de esta tesis fue desarrollo de un método para estimar tasas 
demográficas que no fueron medidas directamente, esto es, en situaciones con 
información incompleta. Para ello se modificó un procedimiento ya publicado y 
desarrolló un programa para obtener los valores de las tasas de transición 
entre dos períodos de tiempo para los individuos de cada población local. En el 
apéndice 3 se presentó el desarrollo, calibración y validación de este programa. 
La relevancia de este método es su posible utilización tanto con datos actuales 
como históricos. Posiblemente debido a lo complicado y costoso de la 
obtención de los datos, unos pocos trabajos utilizan modelos de la demografía 
de poblaciones para estudiar disturbios (Silva et al. 1991; Menges y Dolan 
1998; Hoffmann 1999; Caswell y Kaye 2001; Kaye et al. 2001; Quintana-
Ascencio et al. 2003; Menges y Quintana-Ascencio 2004). Con este método 
podrían hacerse estudios demográficos a gran escala con menor inversión de 
tiempo y esfuerzo que con los métodos tradicionales (i.e. con individuos 
marcados). También se podrían recensar poblaciones estudiadas con 
anterioridad para otros fines y dónde está definido el sitio y no los individuos. 
Por ejemplo, podrían hacerse estudios demográficos de especies longevas 
obteniendo datos de estructura de poblaciones de la bibliografía (por ejemplo, 
Pierson y Turner 1998; Medel-Narvaez et al. 2006). Esto sería de utilidad en 
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estudios relacionados con cambio climático, fragmentación de hábitats, manejo, 
etc. 
 
5.6 Incendios y manejo de la sabana de Butia yatay 
 
Los trabajos previos realizados en el Parque Nacional El Palmar 
identifican a los incendios como disturbios comunes en el sistema y resaltan su 
importancia como controles de numerosos procesos ecológicos. Los análisis de 
datos climáticos de Goveto (2005) mostraron que hay alta probabilidad de 
ocurrencia de incendios no accidentales ni intencionales frecuentes en el área 
durante los meses de verano. Analizando datos de vegetación encontró que en 
las comunidades vegetales de las partes elevadas del paisaje, 76 de las 88 
especies frecuentes o abundantes encontradas se distribuyeron en el paisaje 
como especies dependientes de los incendios o tolerantes a ellos y sólo 12 
fueron especies sensibles a los incendios. Además, la mayor abundancia de 
especies exóticas ocurrió en sitios sin incendios recientes. Estos resultados 
apoyan la idea de que los incendios son disturbios comunes del sistema a los 
que la vegetación nativa está adaptada. En otro estudio, Rolhauser (2007) 
encontró que los incendios son uno de los controles de la velocidad a la que 
ocurre la lignificación de las sabanas con palmeras por especies arbóreas 
nativas provenientes de los bosques en galería. Marconi y Kravetz (1986) 
encontraron que los sitios que varían en el tiempo desde el último incendio 
tienen diferente diversidad y composición específica de roedores, por lo que 
proponen que los fuegos periódicos favorecerían a largo plazo la diversidad de 
ambientes necesarios para mantener la diversidad de roedores.  
 
Los resultados de esta tesis concuerdan con los trabajos citados más 
arriba en relación con la importancia de los incendios naturales en el área. En 
este caso, las dos especies estudiadas, dos de las especies más conspicuas y 
abundantes en el parque, aparecen como dependientes de los incendios para 
mantener poblaciones en el mediano y largo plazo. Sin embargo, la frecuencia 
de incendios óptima para cada especie es diferente. Mientras para Baccharis 
dracunculifolia la frecuencia de incendios debería ser de alrededor de 5 años, 
para Eupatorium buniifolium alcanza que sea menor a 25 años. Además, los 
experimentos de simulación indican que con cualquier frecuencia de incendios 
diferente de 1 cada 5 años, Baccharis dracunculifolia requiere de la llegada de 
semillas desde poblaciones vecinas para mantener un sitio ocupado. Esto se 
alcanza con poblaciones vecinas con individuos adultos al momento del 
incendio. Estos resultados sugieren que el manejo del parque requeriría la 
ocurrencia de incendios, pero además, que esos incendios generen una matriz 
de ambientes con diferente intervalo de tiempo entre incendios consecutivos. El 
modelo de manejo podría asemejarse al ‘lightning fire approach’ (van Wilgen et 
al. 1998) o al ‘annual target area’ (van Wilgen et al. 2008). En el primero de 
ellos, los fuegos naturales no son controlados mientras que se suprimen los 
fuegos de origen antrópico. Ocasionalmente se agregan puntos de inicio de 
incendios para reemplazar a los que se originarían fuera de los límites actuales 
del área protegida. En el segundo modelo, se define la superficie a incendiar 
por año con base en las precipitaciones ocurridas en el área y la biomasa 
combustible para cada ambiente. En este modelo no se controlan los incendios, 
ya sean naturales o antrópicos, a menos que la superficie quemada supere la 
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superficie definida. En cualquiera de los dos casos, no se controlan los límites 
ni la dirección de los incendios, lo que genera un mosaico de áreas quemadas 
con diferente frecuencia e intensidad. Desde la creación del Parque Nacional El 
Palmar, la política de manejo fue la supresión de los incendios 
independientemente de su origen. Las consecuencias de este manejo habrían 
resultado, al menos, en la mencionada lignificación de las sabanas, el riesgo de 
extinciones locales de especies nativas, la invasión por especies exóticas y en 
la ocurrencia de incendios esporádicos de gran extensión e intensidad. Por 
ejemplo, los dos últimos incendios grandes del parque abarcaron más de 1000 
hectáreas cada uno (p. ej. http://www.infobae.com/notas/546115-Un-incendio-
devasto-el-parque-nacional-El-Palmar-en-Entre-Rios.html). Las evidencias 
reunidas hasta el momento para este parque impulsan la necesidad de un 
cambio en el plan de manejo del área con la incorporación de los incendios al 
sistema. 
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Apéndice 1 
 
Caracterización de la textura del suelo 
 
El análisis de textura de las muestras del suelo en superficie mostró que 
la variable “unidad geomorfológica” fue una buena variable para seleccionar 
tipos de suelo en ausencia de un mapa detallado de los suelos del Parque 
Nacional El Palmar. Cada unidad geomorfológica puede caracterizarse por una 
combinación de porcentajes de las fracciones en que separé las partículas de 
suelo (figura A.1). 
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Figura A1. Porcentaje de las diferentes fracciones texturales del suelo en los sitios censados. Las barras 
muestran límites de confianza del 95 %. 
 
Tabla A.1. Coeficientes de correlación (debajo de la diagonal) y probabilidades (sobre la diagonal) entre 
las tres fracciones texturales. 
 % Arcilla % Limo % Arena 
% Arcilla - 0,439 0,000 
% Limo 0,089 - 0,000 
% Arena -0,870 -0,569 - 
 
 
 128 
 
 129 
Apéndice 2 
 
Caracterización de la fisonomía de la vegetación 
 
El análisis de los datos de fisonomía de la vegetación mostró que algunas 
variables estaban muy correlacionadas.  
 
PCA vegetación: arbóreo y suelo vs pastos en el eje 1, helechos en el eje 
2, hierbas en el eje 3. Los tres primeros ejes explican el 82,4% de la 
variabilidad. 
 
Tabla A.2.1. Análisis de componentes principales. 
AXIS Eigenvalue % of Variance Cum.% of Var Broken-stick Eigenvalue 
1 1,948 38,956 38,956 2,283 
2 1,207 24,138 63,094 1,283 
3 0,966 19,31 82,404 0,783 
4 0,592 11,842 94,246 0,45 
5 0,288 5,754 100 0.2 
 
 
Tabla A.2.2. Primeros cinco eigenvectors, escalados a longitud unitaria. 
Fisonomia Eigenvector     
 1 2 3 4 5 
Arboreo -0,6202 0,1446 0,2285 -0,2514 -0,6922 
Pastos 0,4846 -0,4113 0,0688 -0,7334 -0,2311 
Hierbas -0,2058 -0,1837 -0,9479 -0,0783 -0,1385 
Helechos 0,07 0,8143 -0,1659 -0,4997 0,234 
Suelo_desnudo -0,5773 -0,3363 0,1301 -0,3783 0,6273 
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Apéndice 3  
 
Déficit hídrico estacional en el Parque Nacional El Palmar 
 
 
Figura extraída de de Goveto 2005 con el balance hidrológico mensual para el período 1981-2000. 
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Apéndice 4 
 
Estimación de tasas demográficas con información incompleta 
 
En su mayoría, los estudios empíricos a estas escalas se enfocan en algún 
proceso o patrón demográfico en particular (p. ej. crecimiento y reproducción, 
Ebeling et al. 2008; diversidad genética y filogeografía, Muellner et al. 2005, 
Quiroga y Premoli 2007). Sin embargo, los trabajos que estudian tendencias 
demográficas generalmente abarcan unas pocas poblaciones (ver Warton y 
Wardle 2003). Típicamente para estudiar la dinámica poblacional se utilizan 
modelos matriciales. Estos modelos se basan en proyectar el tamaño y la 
estructura de las poblaciones según valores de las tasas de crecimiento, 
supervivencia y fertilidad de los individuos. Estas tasas se obtienen 
generalmente a partir de individuos marcados que se siguen en el tiempo y es 
lo que hace costosa, en tiempo y dinero, su obtención. Probablemente, esta es 
la principal causa por la que el estudio de la demografía de una especie se 
reduce a unas pocas poblaciones. 
 
Existen alternativas para obtener una estimación de los parámetros de 
forma más ‘económica’ basados en la estimación por métodos inversos (sensu 
Kaipio y Somersalo 2007). Por ejemplo, los métodos inversos son muy 
utilizados para estimación de parámetros en estudios de demografía a partir de 
datos de captura y recaptura de individuos. En estos casos es necesario 
estimar, además de la tasa de supervivencia, la cantidad de individuos 
presentes en la población pero que no fueron observados (Pradel 1996; Hines 
y Nichols 2002; Munch et al. 2003). También se utilizan métodos de proyección 
inversa en demografía humana para describir la dinámica de una población a lo 
largo del tiempo (Robert McCaa; Oeppen 1993; Saito 1996; Bertino y Sonnino 
2003). En otras situaciones, cuando se tiene una serie temporal de la 
estructura de una población se pueden estimar los parámetros poblacionales 
por medio de diversos métodos inversos (Wood 1994; Caswell 2001, pp. 142-
154). Cuando la serie incluye dos censos de la estructura de la población en 
dos momentos t1 y t2 (la mínima información necesaria para evaluar el cambio 
entre los dos censos), la estimación de los parámetros es más compleja. En 
estos casos, la estimación de las tasas demográficas se basa en buscar 
funciones de crecimiento y supervivencia de los individuos y de reclutamiento 
que predigan bien la estructura de la población en t2 a partir de la estructura de 
la población observada en t1. Sin embargo, un conjunto de ternas de funciones 
de supervivencia, crecimiento y reclutamiento, en lugar de tres funciones en 
particular, podrían producir una estructura poblacional proyectada muy similar a 
la observada en t2 a partir de la estructura de la población observada en el t1. 
En estas situaciones, el éxito de un método depende de su capacidad para 
encontrar la mejor combinación de funciones –i.e. funciones realistas que 
predigan bien la estructura de la población en t2 a partir de la estructura de la 
población en t1- que permitan describir la dinámica de la población entre t1 y t2. 
 
En la forma clásica para estimar las tasas de mortalidad y supervivencia 
de los individuos de una población en estudios de demografía es a través de 
individuos marcados y seguidos en el tiempo. A partir de un conjunto de 
individuos marcados, se puede estimar el crecimiento de los individuos como 
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función de su tamaño. La función obtenida sería, por ejemplo, como la 
representada en la figura 1a. De la misma forma, se puede estimar la 
supervivencia de los individuos como función de su tamaño (figura 1b). Sin 
embargo, cuando no tenemos los individuos identificados y sólo contamos con 
datos de estructura de la población en dos momentos, no existe una solución 
para estimar los parámetros de funciones que relacionan las tasas de 
supervivencia y crecimiento con el tamaño (Caswell 2001). Como alternativa a 
esto desarrollamos un método basado en el trabajo de Wiegand y 
colaboradores (Wiegand et al. 2000) para obtener las estimaciones de los 
parámetros. En este apéndice describo el programa desarrollado para estimar 
las tasas de mortalidad y supervivencia de los individuos de una población 
descripta por clases de tamaño. Este método utiliza dos observaciones de la 
estructura de la población separadas en el tiempo en las cuales los individuos 
no fueron identificados. Con esta información y mediante simulaciones y una 
serie de criterios de selección, estimamos las tasas de crecimiento y mortalidad 
como aquellas que mejor reproducen la estructura de la población observada 
en la segunda observación (t2) a partir de la estructura poblacional observada 
en el primer censo (t1). Este método supone que i) la población en t1 y t2 es la 
misma; ii) todos los individuos presentes en la población en t1 y t2 son 
observados.  
 
EL MÉTODO 
 
Para utilizar este método necesitamos dos relevamientos de la 
estructura de una población separados en el tiempo. El método estima las 
tasas de supervivencia y crecimiento que llevaron a la población con la 
estructura observada en t1 a la observada en t2.  
 
Para describir el crecimiento de los individuos de la población entre t1 y t2 
utilizo una función cuadrática: 
2
** iii xcxbaoCrecimient ++=     (1) 
donde a , b  y c  son los parámetros a estimar y ix  es el tamaño del individuo i 
en t1. Para describir la supervivencia de los individuos presentes en t1 utilizo 
una función logística: 
)*exp(1
)*exp(
i
i
i
xwv
xwv
ciaSuperviven
++
+
=     (2) 
donde v  y w  son los parámetros a estimar y ix  es el tamaño del individuo i en 
t1. Con estas funciones estoy reemplazando el crecimiento o la mortalidad de 
cada individuo (desconocidos en este caso) por el crecimiento o la mortalidad 
promedio para un individuo del tamaño ix . Esta sustitución es un procedimiento 
también utilizado en estudios de demografía con individuos marcados con el 
objeto de suavizar los cambios en los valores de las transiciones entre clases 
de tamaño (Batista et al. 1998, Chien et al. 2008). 
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Figura 1. Esquema que representa la relación entre el tamaño en t1 y el crecimiento de los individuos de 
una población (a) y la probabilidad de supervivencia de los individuos de una población (b). Las líneas 
punteadas son el crecimiento y la supervivencia esperados para los individuos presentes en t1. 
 
Implementación 
 
El procedimiento involucra 4 etapas: i) Generar combinaciones de los 5 
parámetros; ii) Calcular la distribución de tamaños predicha; iii) Medir la 
diferencia entre la distribución de tamaños predicha y la observada; iv) 
Minimizar esa diferencia. 
 
i) Obtener una combinación de los 5 parámetros. Para ello asigné 
valores aleatorios a cada parámetro. Estos valores son generados entre límites 
amplios para reducir el espacio de muestreo (ver paso iv). La selección de 
estos límites la realicé luego de observar los resultados de análisis 
preliminares.  
 
ii) Calcular la distribución de tamaños predicha. Con los 3 
parámetros de la función de crecimiento y el tamaño de los individuos en t1 
apliqué la fórmula (1) y calculé el tamaño de los individuos en t2. Debido a que 
mis datos base son las frecuencias de individuos en clases de tamaño, asigné 
un tamaño a cada individuo homogéneamente dentro de los límites de la clase 
y posteriormente apliqué la función de crecimiento directamente a cada 
individuo. A la combinación de tres parámetros de crecimiento le agregué dos 
restricciones con sentido biológico: 1) no serán válidas las combinaciones de 
parámetros que generan crecimiento negativo en el rango de tamaños 
observado en la parcela; 2) no serán válidas las combinaciones de parámetros 
que generan crecimiento superior a un máximo dependiente de la especie. 
 
Con los 2 parámetros de la función de supervivencia (fórmula (2)) 
calculamos la supervivencia de cada individuo y utilizamos este valor entre 0 y 
1 como la proporción de los individuos de cada tamaño presentes en t1 que 
están presentes en t2.  
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Luego de aplicar las dos funciones, para cada tamaño en t1 obtengo su 
tamaño en t2 y la proporción de sobrevivientes. Por último, sumo todos los 
individuos provenientes de las clases x, x+1, x+2 en t1 que en t2 están en la 
clase x, x+1, x+2, etc. Esta distribución de tamaños (distribución de tamaños 
predicha) es la estructura de la población en t2 obtenida con las funciones de 
crecimiento y supervivencia determinadas por los parámetros seleccionados en 
(i). 
 
iii) Medir la diferencia entre la distribución de tamaños predicha y la 
observada. En el paso anterior obtuvimos una distribución de tamaños 
predicha para t2 a partir de la distribución de tamaños observada en t1 y las 
funciones de crecimiento y supervivencia estimadas. El siguiente paso es 
evaluar la similitud entre la distribución de tamaños predicha y la observada 
para t2. La distribución predicha es sólo de individuos sobrevivientes, esto es, 
con este método no agregamos a la distribución final predicha nuevos 
individuos reclutados. Sin embargo, algunos de los individuos observados en t2 
podrían ser reclutas. Entonces, para poder medir la diferencia entre las dos 
distribuciones, identifico un tamaño a partir del cual los individuos en una clase 
son probablemente sobrevivientes, mientras que por debajo de ese tamaño un 
individuo es probablemente un recluta que se incorporó a la población entre t1 y 
t2. Este dato lo obtuve de observaciones de campo (figura 2). En el caso de 
Baccharis definí a las clases de sobrevivientes como las de más de 100cm; con 
este valor me aseguro de considerar reclutas a la mayor parte de los reclutas 
(figura 2a) y si hay individuos sobrevivientes en esas clases, son una 
proporción muy baja (figura 2b). Para Eupatorium definí el límite en 40cm ya 
que aunque no están considerados todos los reclutas (la mayor proporción 
tienen entre 40 y 60cm, figura 2c) una proporción de los individuos que voy a 
considerar reclutas son en realidad sobrevivientes (figura 2d), lo que estaría 
compensando a los reclutas no incluidos.  
 
Las clases con un tamaño mayor a este límite de tamaño serán las 
utilizadas en la medición del error. Las clases con un tamaño igual o menor que 
este límite no son consideradas en las evaluaciones del error ya que poseen 
una mezcla de nuevos individuos reclutados en el período t1-t2 e individuos que 
estaban presentes en esa/esas clases en t1 y su crecimiento no alcanzó a 
moverlos a una clase de “posibles sobrevivientes”. Para medir la diferencia 
entre las distribuciones de tamaños utilicé la distancia euclídea (suma de las 
diferencias de frecuencias elevadas al cuadrado): 
∑ −
z
c predobs
frfr 2)(       (3) 
donde c y z son la primera y última clase de sobrevivientes. 
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Figura 2. Frecuencia acumulada de reclutas por clases de tamaño (a Baccharis, c Eupatorium) y 
contribución relativa de los reclutas a la frecuencia total por clases de tamaño (b Baccharis, d Eupatorium) 
a partir de observaciones en 5 poblaciones. Puede verse que para Baccharis aproximadamente el 80% de 
los reclutas miden menos de 100 cm y que aproximadamente el 70% o 40 % de los individuos menos de 
80 o 100 cm respectivamente son reclutas. Para Eupatorium más del 90% de los reclutas miden menos 
de 60 cm, pero en esta especie, los reclutas son una proporción muy baja del total de individuos en una 
clase de tamaño. 
 
 
iv) Minimizar la diferencia entre la estructura de tamaños observada 
en t2 con la predicha. En el paso anterior se midió la diferencia para una 
combinación particular de 5 parámetros. Sin embargo, otra combinación podría 
generar una distribución predicha más parecida a la observada. Durante este 
paso elijo, de las posibles combinaciones de parámetros evaluadas, el conjunto 
de 5 parámetros que produce una estructura de tamaños en t2 lo más parecida 
posible a la observada. Para minimizar esta diferencia utilicé dos 
procedimientos acoplados. El primero genera una gran cantidad de 
combinaciones de parámetros al azar (Random search) y a cada una de ellas 
le mide el error. El segundo procedimiento involucra un algoritmo de búsqueda 
de mínimos. Estos algoritmos utilizan alguna función que mida el error (en mi 
caso, la distancia euclídea) y realizan modificaciones en el conjunto original de 
5 parámetros provisto para disminuir el error. Existen varios de ellos ya 
programados (Simplex, Pattern search, Genetic Algorithm) de los cuales yo 
utilicé Simplex (Lagarias et al. 1998). Utilicé en primer lugar una búsqueda 
aleatoria porque aparentemente la superficie de respuesta (en 5 dimensiones) 
de las funciones es compleja y los algoritmos de búsqueda de mínimos no 
convergen siempre a un mismo mínimo, sino a uno que depende del conjunto 
de valores iniciales provisto de los parámetros (figura 3). Para encontrar la 
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región del espacio donde se encontraría el mínimo esta asignación aleatoria la 
realizo dentro de unos límites amplios. Estos límites amplios podrían generar 
siempre resultados malos en una porción sustancial del espacio muestral con la 
consecuente pérdida de tiempo. Por ello, selecciono los mejores resultados 
obtenidos con la búsqueda aleatoria para redefinir los nuevos límites de 
búsqueda (figura 3). Con estos nuevos límites para cada parámetro selecciono 
al azar los valores iniciales para utilizar con el algoritmo Simplex de búsqueda 
de mínimos. Es importante notar que, aunque la elección de los valores 
iniciales de los parámetros entre estos nuevos límites puede dejar por fuera 
posibles mejores resultados, el algoritmo Simplex no está restringido a esos 
límites y eventualmente podría llegar a un mínimo por fuera de los límites 
definidos.  
 
Finalmente, para esta tesis, el acoplamiento de las distintas etapas 
resultó en el siguiente protocolo: generar 10000 combinaciones válidas de 5 
parámetros cada uno de ellos entre los límites amplios seleccionados, ordenar 
los resultados en función del error, utilizar los 200 mejores resultados para 
acotar los límites de los parámetros, generar 10000 combinaciones aleatorias 
de los parámetros entre los nuevos límites y mejorarlos con la función Simplex, 
seleccionar el mejor resultado. Hay que notar que podría haber una 
combinación de parámetros que genere un error menor. Sin embargo, la 
disminución en el error que se obtiene por ejemplo con 20000 o 100000 
repeticiones en lugar de 10000 aparece como despreciable (resultado no 
mostrado). 
 
 
Figura 3. Esquema que representa los resultados obtenidos mediante búsqueda aleatoria para varias 
simulaciones de combinaciones de 5 parámetros (cada punto negro) en relación a los valores de uno de 
los parámetros luego de aplicar el procedimiento de búsqueda aleatoria entre límites amplios de los 
parámetros. A partir de los mejores resultados redefino los límites entre los cuales seleccionaré al azar 
valores para minimizar con Simplex. En la figura puede verse que la superficie de respuesta para este 
parámetro tiene dos mínimos locales. 
 
Sensibilidad al valor límite entre reclutas y sobrevivientes. Para utilizar 
este método necesitamos asignar tres valores adicionales utilizados para poner 
una cota máxima y mínima a las tasas de crecimientos permitidas y definir 
cuál/cuáles son las clases de reclutas. Como este último valor define a partir de 
qué clase se empieza a medir el error entre las estructuras observadas y 
predichas en t2, el resultado final podría ser muy dependiente del valor que 
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asignáramos de antemano a este tamaño requerido. Para evaluar la 
sensibilidad del método a cambios en el tamaño máximo de la clase con 
individuos reclutas, realicé un análisis de sensibilidad modificando el valor del 
tamaño máximo de la clase de reclutas y evaluando sus consecuencias. Para 
esto implementé el método en un conjunto de datos obtenidos con individuos 
marcados para los que conozco el número de individuos reclutados entre los 
dos censos además del tamaño en dos momentos. En total son 10 conjuntos 
de datos, 5 de cada una de Baccharis y Eupatorium en 3 parcelas para las que 
puedo comparar los resultados en el período 2002-2004 o 2003-2005. Como 
medida de error, calculé la diferencia entre el número de individuos reclutas 
observados (verdaderos reclutas) y el número de reclutas predichos por el 
método, y la diferencia entre el número de individuos sobrevivientes 
observados (verdaderos sobrevivientes) y el número de sobrevivientes 
predichos por el método. Si el método es robusto a la elección del tamaño de 
los reclutas, los errores no deberían variar con diferentes valores de tamaño de 
reclutas. Por otro lado, si el método es sensible a este valor, los errores no 
serían siempre similares y se debería poner cuidado en la selección de ese 
tamaño en un valor alrededor del cual tanto el error en reclutas como 
sobrevivientes sea bajo.  
 
En la figura 4 se muestran los resultados. Se observa que el error en el 
número de sobrevivientes es relativamente invariable con relación al tamaño 
definido para los reclutas. Si embargo, el error entre el número de reclutas 
reales y estimados es muy sensible a cambios en el tamaño definido para los 
reclutas. En estas parcelas, el mínimo error para sobrevivientes y reclutas se 
obtiene asignando a sobrevivientes los individuos de más de 100cm para 
Baccharis y de más de 40cm para Eupatorium. Estos resultados sugieren que, 
a pesar que el método es sensible a la elección del tamaño límite entre las 
clases de reclutas y sobrevivientes, la selección ese límite con base en 
información adicional disponible (ver etapa iii), produce los mejores resultados 
que podríamos haber obtenido con el método.  
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Figura 4. Sensibilidad del método al tamaño asignado a los reclutas. Los puntos representan la diferencia entre el 
número de sobrevivientes o reclutas observados menos el número de sobrevivientes o reclutas predichos por el 
método para Baccharis (columna izquierda) y Eupatorium (columna derecha). Errores positivos significan que el 
método subestimó el número de sobrevivientes (reclutas) mientras que lo opuesto para errores negativos. 
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VALIDACIÓN 
 
Con el método se obtiene una estructura en t2 muy semejante a la 
observada a partir de la estructura de tamaños en t1. El siguiente paso es 
evaluar si la mejor combinación de parámetros obtenida genera transiciones en 
la población semejantes a las reales. Para esto implementé el método en el 
conjunto de datos obtenidos con individuos marcados para los que conozco el 
tamaño en dos momentos. Con la información de los individuos identificados, 
calculé las transiciones observadas entre t1 y t2. Con el mismo conjunto de 
individuos, implementé el método con los datos de estructura en t1 y t2. En la 
figura 5 y 6 están graficadas las estructuras observadas en t1 (A5a y A6a), las 
estructuras observadas y predichas en t2 (A5b y A6b) y el reclutamiento 
observado y predicho (A5c y A6c), para Baccharis y Eupatorium 
respectivamente en los 5 conjuntos de datos disponibles para cada especie. 
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Figura 5. Estructura de tamaños observadas y predichas para Baccharis 
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Figura 6. Estructura de tamaños observadas y predichas para Eupatorium 
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Figura 7. Relación entre las transiciones observadas y las predichas para Baccharis (columna izquierda) y 
Eupatorium (columna derecha). La línea representa la relación 1:1 esperada 
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Evalué la correlación entre las transiciones observadas y las predichas y 
si la pendiente de esa relación era diferente de 1. La comparación de las 
transiciones observadas y las predichas muestra que en general con el método 
obtenemos transiciones semejantes a las reales (Figura 7) aún después de 
eliminar los puntos influyentes (asteriscos en Figura 7). Sin embargo, en los 
casos con una baja supervivencia general en la parcela, el método selecciona 
tasas de crecimiento y mortalidad que resultan en transiciones entre clases de 
tamaño no correlacionadas con las reales (Figura 8). 
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Figura 8. Valor de los estimadores de la pendiente de la relación entre las transiciones observadas y las 
predichas para Baccharis (naranja) y Eupatorium (verde), ordenadas según la supervivencia total en la 
parcela. Las barras de error representan intervalos de confianza del 95%. 
 
Este resultado es esperable, ya que podrían existir numerosas 
combinaciones de tasas de crecimiento y mortalidad que resultan en 
comparaciones con poco error a pesar de presentar patrones muy diferentes. 
Por ejemplo, si en t1 hay numerosos individuos de varios tamaños y en t2 hay 
pocos individuos grandes, el método podría obtener una tasa de crecimiento 
baja (al menos para los individuos grandes) pero alta mortalidad en los 
individuos pequeños o alta tasa de crecimiento (al menos para los individuos 
pequeños) y alta tasa de mortalidad para los grandes. 
 
Como consecuencia de este resultado, el método sería utilizable en 
poblaciones donde la supervivencia general es superior al 40%. En situaciones 
con mayor mortalidad, y en ausencia de información adicional que nos permita 
seleccionar una combinación de tasas de crecimiento y mortalidad realistas, el 
método no sería aplicable.  
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PROGRAMA 
clc 
clear 
  
UM     = 150;  %el mayor crecimiento permitido 
icmin  = 5;    %clase menor considerada que esta formada por  
sobrevivientes 
 
simrandom=10000;  %número de simulaciones random 
simsimplex=10000; %número de simulaciones simplex 
limres=200;       %número de resultados buenos para redefinir los 
limites de parámetros 
  
amin = -10;     amax =  40;  %límites amplios de los parámetros 
bmin =  -1;     bmax =   1; 
cmin =  -0.5;   cmax =   0.5; 
vmin =  -5;     vmax =   15; 
wmin =  -0.5;   wmax =   0.5; 
 
record=[]; 
nn=0; 
mm=0; 
repeticiones=0; 
fvalor=100000; 
  
nc     = 12;   %numero de clases para proyectar (es el máximo 
observado en las dos fechas) 
x      = sort(load('P12002.txt'));%una columna con las alturas de los  
                                %individuos en el censo t1 
y      = sort(load('P12004.txt'));%una columna con las alturas de los  
                                %individuos en el censo t2 
CL     = load('clases.txt');%una columna con los límites superiores de  
                                %las clases 
CLA    = 20:20:CLmax;%una columna con tamaños para simular 
crecimientos 
nca    = length(CLA); 
CLmax  = 250;  %tamaño máximo observado en la parcela en t1 que crecen 
 
%Cálculo de frecuencias en el tiempo 1 y 2 
nx = length(x);                               
ny = length(y);                              
FREQ=zeros(nc,3); 
LL=0.0; 
for cc = 1:nc; 
    frecx=0;     
    frecy=0;   
    UL = CL(cc); 
    for ind = 1:nx; 
        if x(ind) > LL && x(ind) <= UL; 
            frecx=frecx+1; 
        end 
    end 
    for ind = 1:ny; 
        if y(ind) > LL && y(ind) <= UL; 
            frecy=frecy+1; 
        end 
    end 
    FREQ(cc,1)=UL; 
    FREQ(cc,2)=frecx; 
    FREQ(cc,3)=frecy; 
    LL = UL; 
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end 
  
% reparto a los individuos uniformemente dentro del intervalo para 
aplicarles las funciones de crecimiento en altura y mortalidad 
directamente a los individuos 
LL = 0; 
indiv=1;                %contador de individuos totales 
xprima=zeros(nx,1); 
for cc = 1:nca;   
    indclase = 0;       %contador de individuos por clase 
    UL = CL(cc); 
    for ind = 1:nx; 
        if x(ind,1) > LL && x(ind,1) <= UL; 
            indclase=indclase+1; 
            xprima(ind)= LL + ((UL-LL)/(FREQ(cc,2)*2))*(2*indclase-1); 
        end 
    end 
    LL = UL; 
end 
save 'xprima.txt' xprima -ascii 
save 'y.txt' y -ascii 
  
while nn<simrandom || repeticiones<simrandom 
    a = amin + rand*(amax-amin); 
    b = bmin + rand*(bmax-bmin); 
    c = cmin + rand*(cmax-cmin); 
    v = vmin + rand*(vmax-vmin); 
    w = wmin + rand*(wmax-wmin); 
 
%Separa de los resultados los que producen crecimientos negativos en 
alguna clase de tamaño o crecimientos mayores que un umbral 
predefinido 
    labelos=zeros(1); 
    for j=1:nx 
        crec=(a+b*xprima(j)+c*xprima(j)*xprima(j))-xprima(j); 
        if crec > UM  
            labelos=2; 
        else 
            if crec < 0.0 
                labelos=1; 
            end 
        end 
    end 
  
    dif = 0; 
    if labelos > 0      
        dif = 100000; 
    else                 %si la combinación de parámetros es válida 
proyecta la estructura en t2  
 
        FREQ(:,4)=0; 
        yprima=zeros(nx,1); 
        for z=1:nx 
            yprima(z)=(a+b*xprima(z)+c*xprima(z)*xprima(z)); 
        end 
        %Cálculo de frecuencias predichas en tiempo 2 
        LL=0.0; 
        for cc = 1:nca; 
            frecyprima=0;     
            UL = CL(cc); 
            for ind = 1:nx; 
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                if yprima(ind) > LL && yprima(ind) <= UL; 
                    expo=v+w*xprima(ind); 
                    p=exp(expo)/(1+(exp(expo))); 
                    frecyprima=frecyprima+p; 
                end 
            end 
            FREQ(cc,4)=frecyprima; 
            LL = UL; 
        end 
         
        for i =1:icmin-1 
            dif = dif+((FREQ(i,4)).*(FREQ(i,4))); 
        end 
        for i =icmin:nc 
            dif = dif+((FREQ(i,4)-FREQ(i,3)).*(FREQ(i,4)-FREQ(i,3))); 
        end 
        FREQ(nc+1,4)=dif; 
    end 
    val = dif; 
    repeticiones=repeticiones+1; 
    if val<100000 
        nn=nn+1 
        if val<fvalor 
            fvalor=val 
            mm=mm+1; 
        end 
        record = [record; nn mm labelos a b c v w val];%guarda solo 
los resultados válidos 
    end 
end 
record = sortrows(record,[3 9]); 
save 'RandomDracu.txt' record -ascii 
  
resul  = record; 
resul  = resul(1:limres,1:9); 
resul  = sortrows(resul,4); 
a1 = resul(1,4); 
b1 = resul(limres,4); 
resul  = sortrows(resul,5); 
a2 = resul(1,5); 
b2 = resul(limres,5); 
resul  = sortrows(resul,6); 
a3 = resul(1,6); 
b3 = resul(limres,6); 
resul  = sortrows(resul,7); 
a4 = resul(1,7); 
b4 = resul(limres,7); 
resul  = sortrows(resul,8); 
a5 = resul(1,8); 
b5 = resul(limres,8); 
 
record=[]; 
options = psoptimset('CompletePoll','on') 
nn=0; 
mm=0; 
fvalor=100000; 
while nn<simsimplex 
  rngo=(rand([1 5]).*([b1 b2 b3 b4 b5]-[a1 a2 a3 a4 a5]))+[a1 a2 a3 a4 
a5]; 
[xsimplex,fvalsimplex] = 
fminsearch(@ProyectaSimplexTool100P120022004,rngo); 
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    if fvalsimplex<100000 
        nn=nn+1 
    end 
    if fvalsimplex<fvalor 
        fvalor=fvalsimplex 
        mm=mm+1; 
    end 
    record = [record; nn mm fvalsimplex xsimplex]; 
end 
result = sortrows(record,3); 
save 'SimplexDracus.txt' result -ascii 
  
%Proyecta la distribución final con la mejor simulación 
FREQ(:,4)=0; 
yprima=zeros(nx,1); 
for z=1:nx 
    
yprima(z)=(result(1,4)+result(1,5)*xprima(z)+result(1,6)*xprima(z)*xpr
ima(z)); 
end 
%Cálculo de frecuencias predichas en tiempo 2 
LL=0.0; 
for cc = 1:nca; 
    frecyprima=0;     
    UL = CL(cc); 
    for ind = 1:nx; 
        if yprima(ind) > LL && yprima(ind) <= UL; 
            expo=result(1,7)+result(1,8)*xprima(ind); 
            p=exp(expo)/(1+(exp(expo))); 
            frecyprima=frecyprima+p; 
        end 
    end 
    FREQ(cc,4)=frecyprima; 
    LL = UL; 
end 
  
dif = 0.0; 
equivocados = 0.0; 
for i =1:icmin-1 
    dif = dif+((FREQ(i,4)).*(FREQ(i,4))); 
    equivocados= equivocados+abs(FREQ(i,4)); 
end 
for i =icmin:nc 
    dif = dif+((FREQ(i,4)-FREQ(i,3)).*(FREQ(i,4)-FREQ(i,3))); 
    equivocados= equivocados+abs(FREQ(i,4)-FREQ(i,3)); 
end 
FREQ(nc+1,4)=dif; 
FREQ(nc+2,4)=equivocados; 
individuosobs = 0.0; 
individuospred = 0.0;   
for i=icmin:nc 
    individuosobs = individuosobs+FREQ(i,3); 
    individuospred = individuospred+FREQ(i,4); 
end 
FREQ(i+3,3) = individuosobs; 
FREQ(i+3,4) = individuospred; 
  
%para calcular las transiciones entre clases 
Matrizsimulacion=zeros(nc,nc); 
for i=1:nx 
    LL1=0; 
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    LL2=0; 
    for j=1:nc 
        if xprima(i)>LL1 && xprima(i)<=CL(j) 
            for k=1:nc             
                if yprima(i)>LL2 && yprima(i)<=CL(k) 
expo=result(1,7)+result(1,8)*xprima(i); 
                  p=exp(expo)/(1+(exp(expo))); 
                  Matrizsimulacion(j,k)=Matrizsimulacion(j,k)+p; 
                end 
                LL2=CL(k); 
            end 
        end 
        LL1=CL(j); 
    end 
end 
Matrizsimulacion=Matrizsimulacion'; 
Matrizsimulacion2=zeros(nc,nc); 
for i=1:nc 
    for j=1:nc 
        if FREQ(j,2)>0 
            Matrizsimulacion2(i,j)=Matrizsimulacion(i,j)/FREQ(j,2); 
        end 
    end 
end 
 
 
 151 
BIBLIOGRAFÍA 
 
Batista, W. B., W. J. Platt y R. E. Macchiavelli. 1998. Demography of a shade-
tolerant tree (Fagus grandifolia) in a hurircane-disturbed forest. Ecology 
79:38-53. 
Bertino, S. y E. Sonnino. 2003. The stochastic inverse projection and the 
population of Velletri (1590-1870). Mathematical Population Studies 
10:41-73. 
Caswell, H. 2001. Matrix population models. Construction, analysis and 
interpretation. Sinauer Associates, Inc., Sunderland, Mass. 
Chien, P. D., P. A. Zuidema y N. H. Nghia. 2008. Conservation prospects for 
threatened Vietnamese tree species: results from a demographic study. 
Population Ecology 50:227-237. 
Ebeling, S. K., I. Hensen y H. Auge. 2008. The invasive shrub Buddleja davidii 
performs better in its introduced range. Diversity and Distributions 
14:225-233. 
Hines, J. E. y J. D. Nichols. 2002. Investigations of potential bias in the 
estimation of lambda using Pradel’s (1996) model for capture-recapture 
data. Journal of Applied Statistics 29:573-587. 
Kaipio, J. y E. Somersalo. 2007. Statistical inverse problems: Discretization, 
model reduction and inverse crimes. Journal of Computational and 
Applied Mathematics 198:493-504. 
Lagarias, J. C., J. A. Reeds, M. H. Wright y P. E. Wright. 1998. Convergence 
properties of the Nelder-Mead Simplex method in low dimensions. SIAM 
Journal of Optimization, Vol. 9, Number 1, pp.112-147. En Matlab Help 
documentation, 2006. 
Muellner, A. N., K. Tremetsberger, T. F. Stuessy y C. M. Baeza. 2005. 
Pleistocene refugia and recolonization routes in the southern Andes: 
insights from Hypochaeris palustris (Asteraceae, Lactuceae). Molecular 
Ecology 14:203-212. 
Munch, S. B., M. Mangel y D. O. Conover. 2003. Quantifying natural selection 
on body size from field data: winter mortality in Menidia menidia. Ecology 
84:2168-2177. 
Oeppen, J. 1993. Back projection and inverse projection: members of a wider 
class of constrained projection models. Population Studies 47:245-267. 
Pradel, R. 1996. Utilization of capture-mark-recapture for the study of 
recruitment and population growth rate. Biometrics 52:703-709. 
Quiroga, M. P. y A. C. Premoli. 2007. Genetic patterns in Podocarpus parlatorei 
reveal the long-term persistence of cold-tolerant elements in the southern 
Yungas. Journal of Biogeography 34:447-455. 
Saito, O. 1996. Historical Demography: Achievements and Prospects. 
Population Studies 50:537-553. 
Warton, D. I. y G. M. Wardle. 2003. Site-to-site variation in the demography of a 
fire-affected perennial, Acacia suaveolens, at Ku-ring-gai Chase National 
Park, New South Wales, Australia. Austral Ecology 28:38-47. 
Wiegand, T., S. J. Milton, K. J. Esler y G. F. Midgley. 2000. Live fast, die young: 
estimating size-age relations and mortality pattern of shrubs species in 
the semi-arid Karoo, South Africa. Plant Ecology 150:115-131. 
Wood, S. N. 1994. Obtaining birth and mortality patterns from structured 
population trajectories. Ecological Monographs 64:23-44. 
